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INTRODUCTION 
 
 
 
Le saturnisme est une intoxication au plomb provoquée par inhalation, ou par 
ingestion. Ce métal est toxique sous deux formes : organique (tétra alkyle), ou 
inorganique (Pb2+). Cet empoisonnement peut produire chez l’homme et parmi les 
animaux des complications digestifs, des modifications du comportement et la mort des 
individus malades (Bagley & Locke 1967, Pain 1992). Le plomb n'a aucun rôle 
physiologique connu, sa présence à l’intérieur de l'organisme témoigne toujours d'une 
contamination. 
Le plomb a été au cours de l’histoire utilisé amplement, surtout à l'époque 
romaine pour la production de récipients, la fabrication de conduits et de monnaies, ou 
encore pour les travaux de soudures. Actuellement les principales sources de dispersion 
de ce toxique sont l’utilisation en tant que pigment dans la peinture et surtout comme 
antidétonant dans l’essence. Chaque année environ 200 000 tonnes de plomb sont 
émises par voie atmosphérique, ce qui fait de ce métal une menace mondiale à l’égard 
de l'environnement (INSERM 1998). 
Moins connu du grand public, le saturnisme aviaire a pourtant été décrit dès la 
fin du XIX siècle (Grinnell 1894). Annuellement, il cause la mort de millions 
d'individus (Bellrose 1959, Pain 1991). Les oiseaux avalent par erreur les plombs 
déposés au sol, lors de l'activité cynégétique. Les billes sont alors confondues avec les 
grains de sable (grit, ou gastrolites) qu’ils utilisent pour triturer les aliments dans leur 
gésier. Le plomb ingéré est ainsi absorbé pendant sa permanence à l’intérieur du 
ventricule où il s’érode rapidement grâce à l'action musculaire et à l'acidité (pH 2,5 ; 
Hoffman et al. 1981). L'ingestion d'une seule bille est suffisante pour provoquer un 
empoisonnement (Duranel 1999). Les anatidés sont particulièrement exposés à 
l'ingestion accidentelle de plombs de chasse (Thomas et al. 1977, Trost 1981). Le risque 
d'ingérer des plombs se manifeste surtout sur les lieux d’intenses activités sportives, ou 
cynégétiques par exemple les ball-traps et les postes fixes de chasse, et aussi sur les 
petites surfaces en particulier les marais et les étangs. Chaque année en Europe, on 
estime qu’environ 1 000 à 2 000 tonnes de plombs de chasse sont déposées sur les zones 
humides (IWRB 1990). Des densités considérables de billes de chasse ont été trouvées 
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dans les zones humides méditerranéennes, jusqu'à 1,9 millions par hectare en Camargue 
(Pain 199la), 2,8 millions dans l’Albufera et 1 million sur les Tablas de Daimiel, malgré 
l'interdiction de l’activité cynégétique sur ce dernier site depuis 1965 (Mateo 
et al 1998). 
Le risque d'ingestion persiste pendant des années à cause de la lente 
sédimentation et dégradation de ce métal. Les plombs déposés peuvent rester plusieurs 
années entre les premiers vingt centimètres du sol, profondeur à laquelle ils sont 
toujours accessibles aux oiseaux (Pain 199la). Le temps de décomposition du plomb de 
chasse jusqu'à sa disparition totale oscille entre 100 et 300 années. Cependant, les 
pratiques agricoles, la présence d'acide humique et d’un pH du sol inférieur à 5,5 
peuvent accélérer la corrosion et réduire entre 15 et 90 ans la complète dissolution des 
billes (Jorgensen & Willems 1987). Cette décomposition peut être à l'origine de grandes 
concentrations de plomb dans les sédiments (Lin et al. 1994), à l’intérieur des plantes 
(Behan et al. 1979), ou encore dans les tissus des micromammifères (Ma 1991). 
Récemment, l'ingestion de plombs de chasse a été remarquée dans de 
nombreuses espèces non aquatiques et sans relation avec l'ingestion de grit (Pain 1991, 
Locke & Friend 1992, Franson 1996). Environ 20% des oiseaux abattus par les 
chasseurs ne sont pas récupérés (Morehouse 1992), or ces individus morts, ou blessés 
deviennent des proies préférentielles pour les prédateurs et les charognards. Les billes 
de plomb incrustées dans le corps du gibier, non retrouvé par les chasseurs, sont à 
l’origine de l’empoisonnement de nombreux oiseaux carnivores (Jacobson et al. 1977, 
Pattee & Hennes 1983, Frenzel & Anthony 1989), les rapaces étant spécialement 
exposés à cette voie d'intoxication. La mort due à l’ingestion de plombs de chasse a été 
décrite chez 15 espèces d’oiseaux de proies diurnes (Locke & Friend 1992, Pain & 
Amiard-Triquet 1993, Falandysz et al. 1994).  
Chez de nombreuses espèces de gibier d’eau, il est fréquent de trouver qu'entre 
20 et 30% des individus possèdent une à plusieurs billes logées à l’intérieur de leur 
corps, sans pour autant les empêcher de voler (Scheuhammer & Norris 1996). Malgré le 
manque d'études sur les effets toxiques des plombs « enkystés », il semblerait que leur 
présence n’ait pas de conséquences sur la santé des oiseaux (Eisler in Pain 1991b, 
Sanderson et al. 1998). Toutefois on soupçonnait que les plombs incarnés pouvaient 
engendrer des effets négatifs sur la survie et la fécondité des oiseaux qui, en cas de forte 
prévalence, auraient des conséquences significatives sur la dynamique de la population 
(Kirby et al. 1983). Madsen & Noer (1996) ont estimé, chez l’oie à bec court (Anser 
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brachyrhynchus), que les individus portant des billes dans les muscles avaient une 
survie inférieure à 10% comparée à celle des oiseaux sans plombs. Dernièrement lors 
d’une étude sur Anas platyrhynchos, Tavecchia et al. (2001) ont signalé une plus grande 
mortalité des individus qui avaient des plombs de chasse ingérés et enkystés. L'ingestion 
de billes de plomb est aussi une source potentielle d'intoxication pour les hommes, 
surtout au sein de certaines populations rurales, notamment chez les Inuits qui se 
nourrissent habituellement d’animaux chassés (in Scheuhammer et al. 1998). 
L'avifaune peut être exposée à des sources de pollution autres que la grenaille de 
chasse. Le Pb présent dans l'essence, ou bien issu de l'activité minière et industrielle, ou 
encore le plomb utilisé comme poids à la pêche sont de possibles causes 
d'empoisonnement (Chupp & Dalke 1964, Bul et al. 1983, Grue et al. 1984, Pain 1991, 
Scheuhammer et al. 1996).  
L'absorption de sédiment pollué est parfois la principale source d'exposition aux 
métaux toxiques (Beyer et al. 1994). Sur les sols fortement contaminés, la concentration 
de Pb est telle, que l’ingestion de sédiment peut provoquer une mortalité importante de 
l'avifaune (Chupp op. cit. 1964, Blus et al. 1991, Beyer et al. 1998). La consommation 
de terre peut être volontaire pour les besoins en gastrolites et en minéraux, ou bien 
fortuite durant l'alimentation (Beyer et al. 1994, Bendell-Young & Bendell 1999).  
Les sources d'intoxication sont diverses, c’est pourquoi il est difficile d’identifier 
l'origine de la pollution, toutefois l'ingestion du plomb de chasse reste pour les oiseaux, 
le type d'empoisonnement le plus fréquent (Sanderson & Bellrose 1986). 
Grâce aux nombreuses études consacrées à cette maladie, l’utilisation des 
munitions au plomb pour la chasse au gibier d’eau a été interdite à partir des années 70 
aux Etats-Unis (EU) et récemment dans quelques pays européens. En dépit d'un siècle 
de littérature scientifique, nous sommes obligés, encore aujourd’hui, d'apporter des 
preuves sur ce phénomène, afin de sensibiliser les politiciens et convaincre le monde 
cynégétique d’utiliser d’autres types de munitions non toxiques, par exemple l’acier.  
Dans les Marais du Guadalquivir, le risque de saturnisme est élevé vu le nombre 
d’oiseaux qui s’y réfugient et en raison des différentes sources de pollutions et de 
formes d'intoxications identifiées. Ces marais sont une zone d'hivernage et de 
reproduction majeure pour l’avifaune, spécialement pour les oiseaux d’eau dont 
l’effectif dépasse chaque hiver les 200 000 individus. C’est surtout la principale zone 
d’hivernage en Europe de l’oie cendrée (Anser anser). Les Marais reçoivent en 
moyenne 55 000 oies par an et certaines années jusqu’à 80 000 individus. Ils forment un 
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écosystème de grande valeur patrimoniale, avec la présence de nombreuses espèces 
protégées, parmi elles l'aigle impérial (Aquila adalberti), espèce endémique de la 
péninsule ibérique, le rapace le plus menacé d'extinction au monde avec moins de 300 
individus sur toute l'Espagne (Ferrer 2001). L'importance du Coto de Doñana a été 
reconnue aux niveaux national et international. Les nombreuses distinctions et 
protections dont il fait l’objet attestent sa valeur (Parc National et Naturel, Site Ramsar, 
Patrimoine de l'Humanité, Diplôme Européen à la Conservation, Zone de Protection 
Spéciale pour les Oiseaux, Zone d'Intérêt Communautaire pour les Oiseaux, etc.). 
Dans les Marais du Guadalquivir deux sources principales de pollution au plomb 
sont connues; l’une est due à l'exploitation minière, l'autre est due à l'activité 
cynégétique. Entre 1982 et 1992 plusieurs études ont mis en rapport l'activité minière 
d' « Aznalcollar » avec l'augmentation continue de la concentration en métaux lourds 
dans l'eau et dans les sédiments de la rivière « el Guadiamar » (Cabrera et al. 1984, 
Gonzalez et al. 1985 & 1990, Rico et al. 1989, Fernández et al. 1992, Arrambarri et al. 
1996). Malgré le danger de pollution pour le Parc National, qui est en partie alimenté 
par cette rivière, aucune concentration alarmante de métaux, à l’exception du plomb, n'a 
été détectée dans les tissus des oiseaux se nourrissant à l’intérieur des Marais (Gonzalez 
et al. 1984, Hernández et al. 1986, 1987 & 1988). Les fortes concentrations de ce métal 
trouvées dans les oiseaux ont été attribuées à la pratique de la chasse (Hernández et al. 
1999). Cependant ces études ont considéré le saturnisme comme une maladie peu 
répandue dans les Marais. 
Les premières données concernant l’ingestion de plombs cynégétique pour les 
Marais du Guadalquivir, correspondent à l'étude sur le régime alimentaire de la poule 
sultane (Porphyrio porphyrio), où 7,43% des gésiers analysés (n = 141) présentaient des 
plombs (Rodriguez & Hiraldo 1975). En 1991, une mortalité subite de Flamants roses 
(Phoenicopterus ruber, n = 22) s'est produite à l’intérieur du Parc National à la suite 
d’une ingestion massive de billes de plomb (Ramo et al. 1992). Plus tard, le saturnisme 
fut vérifié chez l’oie cendrée et le canard colvert (Anas platyrhynchos). Des plombs de 
chasse ont été trouvés à l’intérieur de 10% des gésiers d’oies cendrées tuées par les 
chasseurs (n = 20, Mateo et al. 1998). Dans les Marais du Guadalquivir, le saturnisme 
est après la chasse, la deuxième cause de mortalité pour cette espèce (Mateo et 
al. 1998). 
Au cours de cette même étude, la densité de plombs trouvés sur les aires de 
gagnage des oies, dans les 15 premiers centimètres, a été de 14 plombs/m2 à l'intérieur 
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du Parc National et une densité inférieur à 1 plomb/m2 sur une rizière hors de la zone 
protégée (Mateo et al. 1998). Sur « el Cerro de los ansares », où chaque matin des 
milliers d'oies viennent ingérer du sable, la quantité de plombs détectée entre les vingt 
premiers centimètres a été de 16,2 plombs/m2 (Mateo et al. 2000) avec un maximum de 
40 plombs/m2 en surface (Calderon et al. 1996).  
Les densités trouvées dans les Marais du Guadalquivir sont plus faibles que 
celles détectées sur les autres zones humides espagnoles, comme dans le delta de l'Ebre 
et dans l'Albufera de Valence où les concentrations atteignent respectivement 163 et 
300 plombs/m2 (in Mateo et al. 2000). Cependant, une densité de 0,7 plomb/m2 a été 
toutefois suffisante pour provoquer une mortalité massive d'oies du Canada (Branta 
canadensis) aux EU (Szymczak & Adrian 1978). 
La grenaille de plomb présent dans les oies, est une menace pour la chaîne 
trophique des Marais du Guadalquivir (Mateo et al. 2001). De nombreuses espèces se 
nourrissent des cadavres de ce palmipède, parmi elles Aquila adalberti, Milvus milvus, 
Circus aeroginus, Gyps fulvus, Corvus corax (Hiraldo et al. 1991) et Neophron 
pernocterus (Obs. pers.). En hiver, les oies sont la base du régime alimentaire de l'aigle 
impérial (Gonzalez 1991, Ferrer 2001), or 66% des cadavres examinés (n = 32) à la 
radiographie, présentaient 1 à 18 plombs de tirs dans leur corps (Calderon et al. 1996). 
Mateo et al. (2001) ont confirmé l'exposition des rapaces de Doñana à la grenaille de 
plomb grâce à l’examen de leurs pelotes de régurgitation. Des projectiles ont été 
détectés dans 11% des pelotes de réjection de l'aigle impérial (n = 109) et dans 5,5% de 
celles du Milan royal (n = 110). Finalement, il a été établi que deux aigles impériaux, 
trouvés à l’intérieur du Parc National, sont morts de saturnisme (Pain et al. 2005). 
Malheureusement, le risque de contamination par le Pb dans les Marais du 
Guadalquivir a augmenté de manière disproportionnée quand le 25 avril 1998 c'est 
produit l'accident minier d'Aznalcollar. Six millions de mètres cubes d’eau et de boues 
provenant d'un bassin minier, avec de grandes quantités de métaux lourds 
(Pb : 16.000 t ; Zc : 16.000 t ; As : 10.000 t ; Cu : 4.000 t ; Cd : 50 t ; etc.) ont couvert 
environ 4 600 ha, dont 90 ha du Parc National de Doñana (Grimalt  et al. 1999). Les 
analyses de sang et des tissus n’ont pas montré des concentrations en métaux anormales 
parmi les oiseaux capturés au moment de l’accident, près de la zone contaminée (Benito 
et al. 1999, Hernández et al. 1999, Meharg et al. 2002). La faible fréquentation de 
l’avifaune sur la zone polluée, les mois suivants la rupture du barrage, est une 
explication à cette insignifiante exposition à l’intoxication. Toutefois, l’automne qui 
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suivit l'accident minier, prés de 20 000 oies choisirent les eaux contaminées du 
Guadiamar pour supporter un hiver exceptionnellement sec.  
 
Les objectifs principaux de mon mémoire sont (1) d’estimer la prévalence de 
l’ingestion du plomb cynégétique chez les oies cendrées, (2) de déterminer si les 
concentrations de Pb mesurées dans leurs tissus proviennent de l’accident minier, ou 
sont la conséquence de l’ingestion de plombs de chasse et (3) d’évaluer pour les oies 
comme pour leurs prédateurs, les risques dus à la présence de projectiles incrustés dans 
leurs muscles.  
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PRÉSENTATION DE LA ZONE D’ÉTUDE 
 
 
Les Marais du Guadalquivir sont la principale zone d’hivernage en Europe de 
l’oie cendrée (Morzer & Bruyns 1975, Calderon et al.1996). En conformité avec la 
situation internationale de l’oie durant les années 1950, le nombre d'hivernants à 
l’intérieur des Marais ne dépassait pas les 10 000 individus (Bernis, 1964). L’espèce 
s’est récupérée notablement grâce aux mesures de protections sur les zones de 
reproduction, à la réduction des périodes de chasse, ou encore à la constitution de 
réserves tout au long de sa voie migratrice. Aujourd’hui, la population d’Europe 
continentale atteint les 400 000 individus et certains hivers, le nombre d’oies cendrées à 
Doñana dépasse les 80 000. 
 
 
10 km 
                                                                                             
                                                                                                  
                                                                                      
 
Figure 1. Carte du risque de l’exposition au Pb sur la zone d’étude. 
Sous-divisions du parc national 
 
Risque d’ingestion de grenaille
 
Zones polluées par l’accident 
minier  
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1) La formation du marais. 
 
Les Marais sont le résultat du colmatage d'une ancienne plaine, à la suite de la 
fermeture de l'estuaire par une barre sablonneuse (Calderon et al. 1996). Cet ensemble 
palustre a fonctionné comme réservoir marin et fluviomarin tout au long de son histoire. 
Les sols sont donc halomorphes et en majorité de type "solontchak" (Menenteau 1982). 
De nos jours, les Marais sont isolés de l'influence marine en raison des élévations 
naturelles et artificielles des parois alluviales, sur la rive droite du Guadalquivir. En 
moins d’un siècle 75% de la surface originale a disparu au détriment de l’agriculture. 
Aujourd’hui, il reste seulement 36 000 ha de marais. 
Les variations topographiques de quelques centimètres sur la zone palustre vont 
conditionner l'hydrologie de surface, une grande partie des caractéristiques 
géomorphologiques, physiques et chimiques des sols et la distribution de la végétation 
(Siljestrom 1989). La salinité du sol varie en fonction de l’élévation du terrain. Les 
zones plus hautes « paciles » et « vetas » sont exposées aux pluies et subissent une 
désalinisation continue, tandis que sur les dépressions « lucios », se déposent les eaux 
chargées en sel. Au fond des chenaux et des bras, la salure diminue en raison du 
lessivage des eaux, lors des inondations. 
 
2) La végétation du marais. 
 
À cause de la salinité des sols, la végétation dominante du marais est de type 
halin. La distribution des plantes est conditionnée par les variations en chlorure sodique 
et par la permanence de l'eau. On obtient ainsi une double distribution, à la fois spatiale 
et temporelle (Menanteau 1982). Sur les sols plus ou moins salins, sur la partie haute du 
marais, les Chénopodiacées prédominent, surtout Arthrocnemum macrostachyum et 
Suaeda vera. Vers la partie basse du marais, sur la zone d'inondation habituelle, où la 
salinité des sols est moindre, règnent les Cypéracées (16 500 ha). Ils forment de 
véritables champs uniformes, domaines des Scirpus maritimus et S. lacustris. Une 
ceinture épaisse de Juncus maritimus orientée nord-sud délimite, à l’intérieur du Parc 
National, la zone palustre du secteur dunaire. 
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3) Le climat 
  Le climat des Marais du Guadalquivir est défini comme Méditerranéen 
sub-humide sous influence atlantique. Il se caractérise par une alternance cyclique de 
périodes sèches et de périodes humides (précipitation max. 1062, X 562 mm/an, 
min.158) et par l'aridité de son été (T >40ºC). Les hivers sont doux: la température 
moyenne de janvier ne descend pas des 10ºC. L'irrégularité interannuelle des pluies est 
accompagnée d'une concentration mensuelle des précipitations (80% entre octobre et 
avril), contrastant avec la sécheresse qui peut s’étendre sur huit mois. Les valeurs 
annuelles de l'évapotranspiration potentielle sont très importantes (950 mm) avec un 
déficit de 700 mm d'eau. Durant la période estivale, seuls quelques points d'eau 
subsistent sur l’ensemble du marais. 
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MATÉRIEL & MÉTHODES 
 
 
 
1) Détails sur l'espèce Anser anser 
 
Grâce à ses caractéristiques anatomiques et digestives, le palmipède Anser anser 
exploite une grande variété de biotope. Son long cou lui sert à la surveillance contre les 
prédateurs éventuels, sur terrains ouverts ainsi qu’au cœur de la végétation modérément 
haute. De plus, sa morphologie lui permet d’atteindre des plantes aquatiques jusqu’à 50 
centimètres de profondeur. Avec la force de son bec il peut couper, creuser et arracher 
pour obtenir sa nourriture (Kear 1966), en milieux terrestres comme en milieux 
aquatiques. C’est un herbivore généraliste capable de consommer graines, tiges et 
feuilles vertes, tubercules, rhizomes et racines de diverses plantes soit naturelles (Amat 
1985a & 1985b, Esselink et al. 1997, Bakker et al. 1999), soit cultivées (Kear 1966, 
Newton & Campbell 1973). La simplification de l’œsophage en un long canal sans 
jabot, augmente la capacité de stockage des aliments avant leur digestion, à l’intérieur 
du gésier (Newton et al. 1974). Cette particularité maximise le temps consacré à la prise 
de nourriture et permet le maintien d’une digestion constante qui, dans beaucoup de cas, 
se prolongera, hors des zones d'alimentation, pendant la nuit sur les remises (Mattock 
1971). Manger rapidement, stocker ses aliments et retourner sur les zones de repos est la 
manière la plus efficace pour accumuler les réserves de graisse (Clark et al. 1986).  
Le contenu des cellules végétales est, pour les oiseaux, la principale source de 
nutriments (Buchsbaum et al. 1986). Toutefois, ces nutriments sont relativement 
inaccessibles si les parois des cellules demeurent intactes (Moore, 1998). Les oies ont 
une capacité limitée de fermentation de la cellulose, l’élément principal des parois 
végétales. En raison de l’absence de dents, de nombreux oiseaux ont besoin de petites 
pierres qui leurs servent à moudre leurs aliments. Le gésier, ou ventricule est la seule 
partie de l'appareil digestif permettant de casser les parois cellulaires et d'accéder à leur 
contenu (Moore 1993). Ce muscle puissant peut atteindre les 500 g chez les oies 
cendrées. En plus de faciliter la digestion des parties végétatives tendres, cet organe est 
indispensable pour broyer les éléments durs comme les graines, les tubercules et les 
rhizomes. La présence de grit à l’intérieur du gésier permet d'augmenter de manière 
significative la digestion des aliments (Moore 1993).  
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Dans les Marais du Guadalquivir, les tubercules de Scirpus maritimus et 
S. litoralis sont la principale source d’alimentation des oies cendrées (Amat et al. 1991). 
Cependant la situation météorologique va conditionner l’accès des oies aux zones de 
gagnage et du même coup, déterminer la qualité de l'hivernage (Figure 2). La hauteur de 
l’eau sur le marais va influencer en grande partie la distribution des oies entre le Parc 
National de Doñana et les zones agricoles. L'absence, ou l'excès d'eau en hiver à 
l’intérieur de la zone palustre, force les oies à augmenter leurs déplacements pour se 
nourrir, hors des zones protégées. En cas de perturbations sur le marais, les rizières en 
bordure du parc sont une excellente alternative pour s’alimenter, mais les oies devront 
faire face aux multiples dérangements et surtout à la pression cynégétique. Un niveau 
d'eau raisonnable (<50 cm) offrira les conditions idéales à notre oiseau, c'est-à-dire : 
accessibilité à l’alimentation et réduction des déplacements coûteux en énergie, limités à 
la zone protégée. 
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Figure 2. Distribution des oies cendrées et précipitations. 
(In Mateo et al, 2005) 
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2) Prélèvements des échantillons. 
 
Notre travail de terrain a commencé en 1998 au sein de l’étude « Effets sur la 
faune sauvage de l’accident minier de Aznalcollar », et s’est poursuivi en 2001 avec le 
projet « Saturnisme sur les zones humides andalouses » et se terminer durant l'hiver 
2003/2004. Nous avions prévu de capturer uniquement les oies vivantes grâce aux 
canons lance filets, mais les conditions météorologiques fluctuantes ont rendu incertain 
le succès des captures. En conséquence, il a fallu compléter notre échantillonnage avec 
des oiseaux soit cédés par les chasseurs, soit prélevés par nous-mêmes lors de chasses 
scientifiques.  
Toutes les oies capturées vivants aux canons lance filets et chassées 
appartiennent à la catégorie « volants ». Les oiseaux de la catégorie «non volants » sont 
tous les individus trouvés morts, moribonds, blessés, ou malades. En plus de nos 
données, nous avons rassemblé et intégré toute l’information préalable concernant le 
saturnisme des oies dans les Marais du Guadalquivir. 
Les individus capturés aux canons lance filets sont mesurés, pesés, sexés par 
examen du cloaque; l'âge est déterminé grâce à la présence, ou à l’absence de plumes 
noires sur le ventre. Ils sont ensuite identifiés à l’aide d’une bague de métal au tibia et 
d’un collier de PVC noire, sur lequel est gravé un code alphanumérique, lisible à 
distance. Pour mesurer la plombémie, on prélève sur chaque individu environ 3 ml de 
sang depuis la veine métatarsale, ou à la veine brachiale. Sur le terrain, le sang est 
conservé dans des tubes d’héparine de 1 ml (marque Tapval), puis il sera congelé à 
moins 78ºC, au dioxyde de carbone. Au laboratoire, les tubes sont maintenus à la même 
température, dans un «criocongélateur». Avant de relâcher les oiseaux, ils sont 
radiographiés (Figure 3) pour détecter les plombs de chasse ingérés, ou incrustés. Cette 
opération est effectuée au moyen de l'équipement radiologique de la Réserve Biologique 
(modèle Muralix 100, version 120). Pour des raisons techniques, 46 oies n’ont pu être 
radiographiées. 
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Figure 3. Radiographie d’une oie cendrée présentant des plombs de chasse 
ingérés et enkystés. 
 
 
Les mesures biométriques et l’examen aux rayons X ont été effectués également 
pour les oiseaux chassés et trouvés morts. Il a été possible d’extraire du sang à partir des 
oiseaux morts récemment ; les prises de sang ont été faites directement du cœur (Havera 
et al. 1989). Lors de l’autopsie, le foie et le gésier ont été retirés et conservés à -78º C.  
En plus des oies cendrées, onze autres espèces ont été examinées, sommant 675 
individus (entiers, ou seulement le gésier) : Anas platyrhynchos (177), Fulica atra 
(161), Anas clypeata (76), Porphyrio porphyrio (69), Anas crecca (49), Marmaronetta 
angustirostris (42), Anas strepera (42), Aythya ferina (24), Netta rufina (17), Anas 
acuta (15) et Anas penelope (3). 
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 Tableau 1. Nombre d’échantillons extraits par an et selon le type d’analyse. 
  
Anser 
anser Hiver 
 
N 
individus 
 
Examen 
du gésier 
Données 
plombs 
enkystés 
Sang 
analysé 
Foie 
analysé 
94/95a
 
44 44 36 0 0 
98/99b
 
48 41 0 17 40 
99/00 c
 
3 3 3 0 3 
00/01 c
 
9 9 8 5 6 
01/02 d
 
4 4 2 0 0 
Non 
volants 
Total 
 
108 101 49 22 49 
93/94 a
 
6 6 0 0 6 
94/95 b
 
22 22 6 0 0 
98/99 c
 
77 41 0 36 41 
99/00 c
 
31 28 26 26 21 
00/01 c
 
13 13 12 12 10 
01/02 d
 
1 1 1 0 0 
02/03 d 
 
45 45 0 38 45 
Volants 
03/04 d
 
5 5 0 0 0 
 Total 
 
200 161 45 112 123 
Total 
 
 308 262 94 134 172 
a Mateo et a. 1998; b Mateo et al. 1998 et Calderón et al. 1996;  
c Projet accident minier ; d Projet saturnisme. 
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3) L’exposition aux plombs de chasse. 
 
Les plombs de chasse sont détectés et comptés à partir de l’examen 
radiographique. Sur les individus morts, les gésiers sont ouverts et leur contenu est 
analysé; les restes alimentaires sont séparés du grit et des éventuels plombs. 
L'authenticité du métal et sa provenance (ingéré, ou tiré) sont vérifiés. 
Le taux d'ingestion d’une population est le nombre d'individus qui ont ingéré au 
moins un plomb. C’est un indicateur d’exposition, mais en aucun cas un diagnostic 
d'intoxication. L’ingestion des billes ne se traduit pas automatiquement par un 
empoisonnement. De nombreux facteurs, comme l'alimentation, influencent la toxicité 
du plomb. En outre, les plombs ingérés peuvent être éliminés par voie orale, ou 
intestinale. Il arrive qu'ils ne soient pas détectés à la radiographie, mais qu’ils aient eu le 
temps de provoquer une intoxication. La prévalence de plombs à l’intérieur du gésier est 
seulement une illustration du moment de l'échantillonnage et sous-estime l'exposition au 
cours de l'hiver (Kendall et al. 1996). En dépit de ces inconvénients, l'examen du gésier 
est un bon outil pour estimer l'exposition aux plombs de chasse de l’avifaune. 
Afin de connaître l’ampleur du phénomène des plombs incrustés dans le corps 
des individus volants, en plus des oies capturées aux canons lance filets, nous avons 
effectué des chasses scientifiques. Des cartouches d’un numéro distinct (chevrotines) 
ont été utilisées à celui communément employé par les chasseurs. Les oiseaux ont été 
prélevés avec des munitions aux billes de fer doux, lorsque celles-ci ont été disponibles 
sur le marché. Grâce à la radiographie, les projectiles employés durant les chasses 
scientifiques ont pu être différencié des plombs déjà présents, ce qui a permis de 
calculer la prévalence d’individus porteurs de grenaille. À propos du calcul des 
prévalences des autres espèces de Doñana, seules les espèces cynégétiques ont été 
inclues. De ces espèces, tous les individus nés avant l’ouverture de la chasse ont été 
exclus de notre analyse. 
Les résultats de l’ingestion et ceux des plombs enkystés sont analysés selon le 
mode de capture des individus (volants, ou non volants), car l'estimation de l'exposition 
aux plombs de chasse incluant des oiseaux trouvés morts n'est pas représentative de la 
population et les prévalences pourraient être surestimées (Mudge 1983). Les 
pourcentages sont comparés à l’aide du test chi2 et dans certains cas le test exact de 
Fisher. La moyenne des plombs a été calculée seulement à partir des oiseaux porteurs 
des billes de chasse. Pour comparer les données lorsque la distribution n’était pas 
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“normale”, nous avons utilisé les tests non paramétriques de Mann-Whitney (pour deux 
ensembles) et de Kruskal-Wallis (pour plus de deux ensembles).  
Pour calculer le risque d’ingestion de plombs de chasse chez les rapaces et les 
autres consommateurs d’oies cendrées, la comparaison des deux variables 
dichotomiques a été faite dans une table de contingences de cohortes. 
 
 
4) Scénario de l'intoxication. 
 
L’apparition, ou non d’une intoxication dépend du nombre, et aussi de la 
permanence des plombs de chasse à l’intérieur du gésier. De manière expérimentale, on 
sait que le temps moyen de séjour d’un plomb dans le ventricule est de 18 à 21 jours. Le 
plomb est, soit éliminé le jour même, soit maintenu jusqu’à six semaines (Jordan & 
Bellrose 1951, Cook & Trainer 1966). Après l'ingestion, les billes sont érodées, mais 
seulement une fraction va être absorbée dans le sang sous forme de sels de Pb (de 2 à 
10%). Or de nombreux facteurs vont moduler la quantité réelle de Pb absorbé par 
l'intestin et ainsi, modifier sa toxicité (Duranel 1999). Seule une analyse peut confirmer 
l'empoisonnement au plomb. La concentration de Pb dans le sang (plombémie), traduit 
la quantité de Pb absorbé en circulation au sein de l'organisme. L'augmentation de Pb 
dans le sang est rapidement détectable, dès huit heures après l'ingestion. L’hémoglobine 
récupère ses valeurs normales à partir de cinq à six semaines, en l’absence d’une 
nouvelle intoxication (Roscoe et al. 1979, Pain 1987). Une partie du plomb en transit 
dans le sang se dépose promptement (en 24h) vers les tissus mous; d'abord le foie et les 
reins et finalement à l’intérieur des os. Le plomb dans le foie (Pb hépatique) et dans les 
reins reste en équilibre relatif avec le plomb sanguin (Pain et al. 1992). À la suite d’une 
grande quantité de plomb absorbée par le foie, des teneurs excessives subsistent durant 
plusieurs mois après l’exposition. 
 
 
5) Niveaux toxiques. 
  
La quantité de Pb sanguin est exprimée en masse rapportée au volume de poids 
frais, mais dans l’intention de faciliter l’interprétation de ces valeurs nous les avons 
transformées en parties par million (µg/dl divisé par 100 = ppm). L'analyse du sang, ou 
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des tissus n'indique pas la source de l'empoisonnement, en revanche, elle nous informe 
sur la concentration de Pb au sein de l’organisme et sur ses possibles effets 
physiologiques (Pain 1992). Il n’y a pas une relation systématique de cause à effet entre 
l’ingestion de plombs de chasse et les concentrations observées dans les tissus. 
Toutefois, il est crucial de donner une information simple concernant les niveaux de 
polluants acceptables vis-à-vis de la faune sauvage (Pain 1992). Les émissions de plomb 
dues à l'activité humaine sont omniprésentes dans l’environnement et il est impossible 
de trouver une concentration normale d'origine naturelle (Pain 1996). Il existe donc une 
exposition anthropique, mais non toxique, appelée exposition résiduelle. Passé ce seuil, 
toutes les expositions suivantes sont qualifiées de toxiques :  
 
exposition sub-clinique : les effets physiologiques sont manifestes, mais pas 
suffisamment graves pour empêcher le fonctionnement biologique normal. Il n'y 
a pas de signes externes d’intoxication.  
 
exposition clinique : un disfonctionnement biologique est possible avec 
vraisemblablement des signes externes d'empoisonnement. 
 
exposition létale : les niveaux de concentration atteints peuvent provoquer la 
mort de l'individu (Pain 1996).  
 
Cette même terminologie nous a servi pour l’interprétation des concentrations de 
Pb trouvées dans les tissus des oies cendrées. 
 
Tableau 2. Concentrations de Pb dans les tissus et seuils d’intoxication 
correspondants. 
 
 Résiduelles Sub-cliniques Cliniques Létales 
Sang (µg/ml)* <0,2 0,2 - 0,5 0,5 - 1 >1 
Foie (µg/g p.f.)** <1,5 1,5 - 6 6 - 15 >15 
  * 1 µg/ml = 1 ppm                 
** 1 µg/g poids frais = 1 ppm  
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Les symptômes visibles les plus courants d'un empoisonnement chronique 
(exposition durable à de basses concentrations) sont : obturation du pro-ventricule due à 
la paralysie du tube digestif. Le plumage péri-anal, les excréments et l'intérieur du 
gésier exhibent une couleur verdâtre causée par l'excès de production biliaire; les tissus, 
en général, paraissent pâles et la masse musculaire du squelette atrophiée (cachexie). 
Dans le cas d'une exposition aiguë (concentrations élevées pendant une période de 
temps brève) qui aurait provoqué la mort, beaucoup des lésions citées précédemment 
n’apparaîtraient pas. 
Les analyses de plomb ont été faites moyennant la spectrophotométrie 
d'absorption atomique au four de graphite dans un laboratoire externe. 
Pour l’analyse statistique, les concentrations de Pb observées dans le sang et le 
foie ont été normalisées grâce au logarithme népérien et l’homoscédascticité de la 
variance a été vérifiée. Le choix de la moyenne géométrique pour présenter les 
concentrations dans les tissus s’est justifié, car elle est plus robuste que la moyenne 
arithmétique face aux valeurs insolites et extrêmes existantes. L’emploi du modèle 
linéaire général pour l’analyse de la variance a permis l’évaluation des effets individuels 
et combinés sur la variable quantitative dépendante de la concentration de Pb en log. 
Pour les comparaisons multiples de moyennes nous avons eu recours aux tests 
paramétriques post-hoc de Tuckey pour les variances homogènes, aux tests de Games-
Howell pour les variances non homogènes et le test non paramétrique de Mann-Whitney 
pour les pourcentages d’individus intoxiqués. 
Nous avons étudié l'accord des méthodes de diagnostic de l’exposition au plomb 
avec le coefficient Kappa (Martin et al. 1987 in Mateo et al. 1994). On obtient Kappa 
de la manière suivante : 
 
 
  Niveaux d’intoxication 
dans le foie 
  Si Non 
Si a b Plombs ingérés 
Non c d 
 
n = a + b + c + d 
A = % Concordance apparente = (a + d)/n 
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B = % Concordance due au hasard pour les cas positifs (si) = (a + b)/n x (a + c)/n 
C = % Concordance due au hasard pour les cas négatifs (non) = (b + d)/n x (c + d)/n 
D = % Concordance totale due au hasard = B + C 
E = % Concordance non due au hasard = A - D 
F = % Concordance maximum possible due au hasard = 1- D  
Kappa = E / F 
 
L'autre façon d'évaluer l’utilité des méthodes de diagnostic pour confirmer une 
exposition au plomb est de calculer leur sensibilité et leur spécificité. La sensibilité 
d'une méthode est définie comme la proportion de véritables positifs détectés par cette 
méthode, c'est-à-dire la capacité de ne pas donner de faux négatifs. La spécificité, a 
contrario, est la proportion de véritables négatifs qui sont détectés, autrement dit, la 
capacité de ne pas donner de faux positifs : 
 
sensibilité = a/(a + c) 
 
spécificité = d/(b + d) 
 
Cela permettra de connaître la valeur prédictive de chaque méthode (Thrusfield 1984 in 
Mateo et al. 1994). 
 
  Nous avons vérifié si l’utilisation des munitions de plomb lors des prélèvements 
des oies a pu contaminer nos échantillons et introduire une erreur dans nos résultats. Les 
individus chassés au plomb durant les hivers 1999/2000 et 2000/2001 (n = 29) ont été 
regroupé afin de calculer la corrélation entre les concentrations (log) dans le sang et les 
concentrations dans le foie. L’année 2002/2003 (n = 38), durant laquelle les oies ont été 
prélevées avec des munitions de fer doux, nous a servi de contrôle. 
 
 Pour l’analyse statistique, nous avons utilisé le logiciel SPSS. 
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CHAPITRE I - INGESTION DE PLOMBS DE CHASSE 
 
 
 
1) l’ingestion en fonction du mode de capture. 
 
Selon la manière dont les oies ont été capturées, le taux d’ingestion (Tableau 3) 
des plombs de chasse change de façon significative (χ2 = 31,65 gl = 1 p <0,001). Les 
oiseaux trouvés morts, ou malades ont une prévalence de grenaille à l’intérieur des 
gésiers nettement supérieure (27,7% n = 101) à celle des individus capturés, ou chassés 
(3,7%, n = 161).  
 
Tableau 3. Taux d’ingestion selon la méthode de capture. 
 
  Non Oui Mini. Moy. Max. 
Trouvées mortes ou 
malades 
 
101 73 
(72,3) 
28 
(27,7) 
1 7,5 47 
Chassées, ou capturées 
 
161 155 
(96,3) 
6 
(3,7) 
1 1,3 2 
Méthodes de capture N 
total 
Ingestion 
 (%) 
Nombre de plombs 
ingérés 
 
 
Nous retrouvons cette différence dans l’intensité de l’ingestion (Figure 4) selon 
la méthode de capture employée. Le nombre moyen de billes de plomb ingérées est de 
1,3 avec un maximum de deux, pour les individus capables de voler au moment de leur 
capture. Chez les oies incapables de voler, soient trouvées mortes, ou encore malades, 
on compte en moyenne 7,4 billes à l’intérieur du ventricule, le maximum a été de 47 
plombs chez un individu. Cette différence de l’intensité est statistiquement significative 
(Z = -1,752 p = 0,008). Parmi les 34 oies ayant des plombs de chasse dans leur gésier, 
sept oiseaux (20,6%) présentaient une ingestion massive de billes (>10 plombs).  
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Figure 4. Intensité de l’ingestion selon le mode de capture. 
 
 
2) Prévalence annuelle de l’ingestion. 
 
 Chez les individus trouvés morts, ou malades, il n’y a pas de différence 
significative entre les hivers (Fisher gl = 4 p = 0,232). En revanche, parmi les oiseaux 
capturés aux filets et chassés la différence annuelle était significative (Fisher, gl = 6, 
p = 0,007). 
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Figure 5. Prévalence annuelle de l’ingestion selon la méthode de capture. 
 
 
Nous vérifions si les cas d’ingestion de plombs de chasse sont moins fréquents, 
après le nettoyage partiel sur la zone de grit, durant les étés 1999 et 2000 (Figure 5). 
Nous comparons la prévalence de l’ingestion, indépendamment du mode de capture, les 
hivers antérieurs au nettoyage (21,25%, n = 154) avec les hivers suivants (6,93%, 
n = 108). Effectivement, le taux d’ingestion est significativement supérieur avant 
l’enlèvement manuel des billes (χ2 = 6,86 gl = 1, p <0,008). 
 
 
3) Différence selon le sexe et l’âge. 
 
La propension à ingérer du plomb de chasse n’est pas due à l’âge de l’animal, ni 
à son sexe, respectivement (χ2 = 0,118 p = 0,731 n = 213) et (χ2 = 0,064; p = 0,800, 
n = 235). Il n’y a pas non plus de différences significatives pour les combinaisons 
possibles entre le sexe et l’âge (χ2 >0,05). 
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4) Comparaison avec d’autres espèces aquatiques. 
 
Sur les huit autres espèces aquatiques capables de voler (Tableau 4) au moment 
de leur capture, aucun individu n’avait ingéré des plombs de chasse (n = 98). Malgré 
cette absence de billes ingérées, il n’y a pas de différence significative (χ2 Fisher 
p >0,05) avec la prévalence de l’oie cendrée (3,7% n = 161) et celle du canard colvert 
(0% n = 49), ou celle de la poule sultane (0% n = 23). Les comparaisons n’ont pas été 
faites quand le nombre d’individus par espèce était inférieur à 10.  
 
 
Tableau 4. Taux d’ingestion chez les oiseaux d’eau capturés  
dans les Marais du Guadalquivir. 
 
Ingestion 
Oui Non Espèces 
n (%) n (%) 
Total 
Anser anser 6 (3,7) 155 (96,7) 161 
Anas platyrhynchos 0 (0) 49 (100) 49 
Porphyrio porphyrio 0 (0) 23 (100) 23 
Anas acuta 0 (0) 9 (100) 9 
Fulica atra 0 (0) 6 (100) 6 
Anas clypeata 0 (0) 4 (100) 4 
Anas strepera 0 (0) 4 (100) 4 
Aythya ferina 0 (0) 2 (100) 2 
Anas crecca 0 (0) 1 (100) 1 
 
 
Des cas d’ingestion de plombs de chasse ont été détectés auprès de huit autres 
espèces, mais uniquement sur des individus trouvés morts, ou malades (Tableau 5). Les 
prévalences sont minimes en comparaison aux taux d’ingestion des oies cendrées 
capturées dans les mêmes conditions (27,7% n = 101). Les différences sont 
significatives (χ2 p <0,001) avec Anas platyrhynchos (6,3% n = 128), Anas clypeata 
(4,1% n = 72), Marmaronetta angustirostris (2,4% n = 42), Porphyrio porphyrio (2,2% 
n = 47), Fulica atra (1,3% n = 155) et Aythya ferina (4,5% n = 22 ; χ2 p <0,02). Les 
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comparaisons n’ont pas été faites auprès des espèces pour lesquelles moins de 10 
spécimens avaient été capturés. 
 
 
Tableau 5. Taux d’ingestion chez les espèces aquatiques trouvées mortes.  
 
Ingestion Nombre de billes 
ingérées 
Non Oui Mini. Moy. Maxi. Espèces 
 
N 
Total 
 n (%) n (%)    
Anser anser 101 73 (72,3) 28 (27,7) 1 7,5 47 
Anas platyrhynchos 128 120 (93,7) 8 (6,3) 1 1,8 5 
Aythya ferina 22 21 (95,5) 1 (4,5) 6 6 6 
Anas clypeata 72 69 (95,9) 3 (4,1) 1 2,6 6 
Marmaronetta 
angustirostris 
42 41 (97,6) 1 (2,4) 1 1 1 
Porphyrio porphyrio 47 46 (97,8) 1 (2,2) 1 1 1 
Fulica atra 155 153 (98,7) 2 (1,3) 1 1 1 
Anas acuta 6 4 (66,7) 2 (33,3) 1 3,5 6 
Anas crecca 48 48 (100) 0 (0)    
Anas strepera 38 38 (100) 0 (0)    
Netta rufina 17 17 (100) 0 (0)    
Anas penelope 3 3 (100) 0 (0)    
 
 
5) Comparaison avec d’autres études sur Anser anser.  
 
Les résultats obtenus au cours de notre étude sont semblables à ceux publiés par 
Mudge en 1983 (Tableau 6), que ce soit des oiseaux chassés, ou ceux trouvés morts (χ2 
de Fisher >0,05). En revanche, une différence en limite de la signification (χ2 = 4,09 
gl = 1 p = 0,043) est apparue avec l’étude de Smit et al, de 1988 sur des individus 
trouvés morts. 
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Tableau 6. Taux d’ingestion de Anser anser dans différentes études. 
 
Travaux Méthode de capture % n 
Mudge, 1983 Chassées 7,1 42 
Notre étude Chassées 3,7 161 
Mudge, 1983 Trouvées mortes 22,2 9 
Notre étude Trouvées mortes 27,7 101 
Smit et al, 1988 Trouvées mortes 40 160 
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CHAPITRE II – PLOMBÉMIE DES OIES CENDRÉES. 
 
 
 
Nous analysons le rôle des méthodes de capture, des hivers, du sexe et de l’âge 
sur la plombémie de 124 oies cendrées. Premièrement, il a fallu transformer par le 
logarithme népérien les valeurs de plombémie afin de les normaliser et pouvoir utiliser 
les tests paramétriques (K-S = 0,189). Le retrait de notre analyse de la variable qui se 
référait à la présence, ou à l’absence de billes de plomb ingérées, se justifie car elle 
réduisait considérablement le nombre d’individus introduits dans notre modèle : 
seulement deux individus analysés contenaient de la grenaille à l’intérieur de leur 
gésier, de plus, 39 oiseaux n’ont pu être examinés à la radiographie. Un individu 
possédant une valeur anormale de plomb (9,285 ppm) a été exclu du modèle.  
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Figure 6. Distribution des valeurs de concentration de Pb dans le sang. 
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Notre modèle (Tableau 7) explique une partie significative de la variation observée 
(F = 6,571 p <0,001). Les quatre variables indépendantes et la combinaison méthodes 
de capture × sexe, expliquent 28,2% de la variance de la plombémie. 
 
Tableau 7. Modèle multi variables de la concentration de Pb dans le sang. 
 
Variables gl F Sig. Eta 
Model corrigé 7 6,517 0,000 0,282 
Intersection 1 147,618 0,000 0,560 
Hiver 3 6,940 0,000 0,152 
Méthode de capture 1 7,078 0,009 0,058 
Age  1 0,025 0,875 0,000 
Sexe 1 1,027 0,313 0,009 
Méthode de 
capture/sexe 
1 7,365 0,008 0,060 
Total 124    
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1) Variations annuelles de la plombémie. 
 
  La plombémie change de manière significative selon les hivers (F = 6,940 
p <0,001). Dans notre modèle, cette variable a eu le plus d’influence sur la variation 
observée entre les concentrations de Pb dans le sang (15,2% de la variance expliquée). 
Parallèlement, on constate une différence significative (K-W = 14,439 p = 0,002) entre 
la prévalence annuelle d’individus intoxiqués (Figure 7). 
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Figure 7. Plombémie des oies cendrées selon les hivers étudiés. 
 
 
L’hiver 1998/1999, l’année de l’accident minier, la concentration moyenne de 
Pb observée dans le sang a été la plus forte ( X = 0,259 n = 53) des quatre saisons 
étudiées, sans être clairement significatif, excepté avec l’hiver 2002/2003 (p <0,001). 
Seul l’hiver 2002/2003 se distingue significativement du reste des années avec des 
concentrations minimes de Pb observées. 
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Tableau 8. Prévalence et niveaux de l’intoxication selon les hivers. 
 
Intoxication 
Hivers 
N 
Non 
% 
Oui 
% 
Subclinique
% 
Cliniqu
e% 
Létale 
% 
1998/99 53 47,2 52,8 30,1 5,7 17 
1999/00 25 56 44 20 16 8 
2000/01 16 75 25 25 0 0 
2002/03 30 86,7 13,3 6,7 3,3 3,3 
Total 124 62,1 37,9 21,8 6,5 9,7 
 
Les résultats sur la prévalence annuelle d’individus intoxiqués confirment ceux 
trouvés par la plombémie (Tableau 8). À propos du nombre d’individus touchés par le 
saturnisme, selon les analyses de sang, c’est durant l’année 1998/1999 qu’il a été trouvé 
le plus d’oiseaux exposés au plomb (52,8% n = 53), résultat significativement différent 
(Tableau 9) de celui de l’hiver 2002/2003, l’année du plus bas taux d’individus 
empoisonnés (13,3% n = 30).  
 
Tableau 9. Valeur de p trouvée entre les années 
 selon deux indicateurs de saturnisme. 
 
 98/99 99/00 00/01 02/03 
98/99 - 0,553 0,013 0,000 
99/00 0,520 - 0,699 0,019 
00/01 0,026 0,119 - 0,051 
02/03 0,001 0,013 0,401 - 
Test de Games-Howell pour la concentration de Pb dans le sang, valeurs de p en italique. 
Test de Mann-Whitney pour la prévalence d’individus intoxiqués, valeurs de p soulignées. 
 
 
 En relation à la sévérité de l’intoxication, aucun des individus analysés durant 
l’hiver 2000/2001 n’a atteint des niveaux d’intoxication graves. Au contraire, un 
pourcentage élevé d’individus a atteint des valeurs mortelles dans le sang : 17% en 
1998/1999, 8% en 1999/2000 et 3,3% en 2002/2003.  
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Figure 8. Plombémie et prévalence d’individus intoxiqués selon les hivers. 
 
 
2) Variations de la plombémie en fonction des méthodes de capture. 
 
 Les oies trouvées mortes, ou malades ont des concentrations de Pb dans le sang 
supérieures à la plombémie des individus capturés (Figure 9) aux canons lance filets et 
ceux prélevés à la chasse (F = 7,078 p = 0,009). La variable « méthode de capture » 
contribue au sein du modèle à 5,8 % de l’explication de la variance observée. 
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Figure 9. Plombémie de Anser anser selon les méthodes de capture. 
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En fonction de la méthode de capture, la probabilité d’échantillonner des 
individus intoxiqués parmi les oiseaux trouvés morts, ou malades est plus grande. La 
différence de prévalence d’individus intoxiqués est statistiquement significative entre 
les deux méthodes (Z = -2,409 p = 0,016), mais cette signification est inférieure à celle 
trouvée pour la plombémie. Cependant le taux d’individus (Tableau 10) avec des 
concentrations sévères de Pb dans le sang est supérieur chez les oiseaux trouvés morts, 
ou malades (33,4%) à celui des individus capturés et chassés (12,6%).  
 
 
Tableau 10. Prévalence et niveaux de l’intoxication des oies selon la méthode de 
capture. 
 
Intoxication 
Méthode de 
capture 
N 
Non 
% 
Oui 
% 
Subclinique
% 
Cliniqu
e 
% 
Létale 
% 
Trouvées 
mortes, ou 
malades 
21 42,9 57,1 23,8 4,8 28,6 
Capturées 
vivantes, ou 
chassées  
103 66 44 21,4 6,8 5,8 
 
3) Variations de la plombémie en fonction du sexe et de l’âge. 
 
Le sexe et l’âge n’ont pas d’effets significatifs sur les variations de la plombémie 
observées chez les oies cendrées : F = 1,027 p = 0,313; 0,9% de la variance expliquée 
pour le sexe et F = 0,025 p = 0,875; 0% de la variance expliquée pour l’âge.  
Cependant il est apparut dans le modèle une interaction significative (Figure 10) 
entre la combinaison du sexe avec la méthode de capture (F = 7,365 p = 0,008; 6% de 
variance expliquée). Les mâles non volants possèdent les plus hautes valeurs de 
plombémie, au contraire, les mâles volants ont les concentrations les plus basses. Les 
femelles ont des valeurs de Pb identiques dans les deux méthodes (F = 0,015. 
p = 0,901).  
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Figure 10. Plombémie de Anser anser en fonction du sexe et du mode de 
capture. 
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CHAPITRE III - CONCENTRATIONS DE Pb DANS LE FOIE. 
 
 
 
 Afin d’expliquer les variations observées entre les concentrations de Pb des 
160 foies analysés de l’espèce Anser anser, nous avons construit un modèle à partir de 
cinq variables indépendantes : l’année, le mode de capture, le sexe, l’âge et le nombre 
de plombs ingérés (en classes). Il a fallut transformer notre variable initiale 
« concentration Pb en ppm » à l’aide du logarithme népérien pour normaliser sa 
distribution (K-S = 0,134).  
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Figure 11. Distribution des valeurs de concentrations de Pb (ppm) dans le foie. 
 
 
 Notre modèle (Tableau 11) explique une part significative de la variance 
observée dans la variable dépendante « concentration de Pb » en log (F = 11,870 
p <0,001). Les 5 variables incluses au modèle expliquent 44,3% de la variance des 
concentrations de Pb hépatique.  
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Tableau 11. Modèle multi variables de la concentration de Pb dans le foie. 
 
Variables gl F Sig. Eta 
Modèle corrigé 10 11,870 0,000 0,443 
Intersection 1 9,924 0,002 0,062 
Hiver 4 5,500 0,000 0,129 
Méthode de capture 1 28,611 0,000 0,161 
Nombre plombs 
ingérés  
3 10,640 0,000 0,176 
Age  1 1,813 0,180 0,015 
Sexe 1 2,292 0,132 0,012 
Total 160    
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1) Variations annuelles de l’intoxication hépatique.  
 
 Il existe des différences significatives dans la concentration hépatique moyenne 
de Pb entre les hivers étudiés (Tableau 13, F = 5,500 p <0,001). La variable “hiver” a 
expliqué 12,9% de la variance observée dans notre modèle.  
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Figure 12. Concentrations de Pb dans le foie des oies cendrées selon les hivers. 
 
 
 La concentration moyenne de Pb dans les foies (Figure 12) mesurée l’année de 
l’accident minier est, contre toute attente, l’une des plus basses ( X geo. = 0,196 n = 78). 
Il n’y a pas de différence significative entre les moyennes avant, ou après l’accident 
minier. Les deux années qui suivirent la catastrophe, 1999/2000( X geo. = 0,648 n = 24) 
et 2000/2001 ( X geo. = 0,833 n = 15), les moyennes sont les plus élevées. Aucune 
différence significative n’est à noté entre l’hiver 2002/2003 ( X geo. = 0,084 n = 37) où 
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la concentration moyenne est la plus basse, avec les hivers 1998/1999 et 1993/1994 
( X geo. = 0,679 n = 6). Au contraire, entre les hivers 1999/2000 et 2000/2001 et 
l’année 2002/2003, une différence significative apparaît entre les moyennes.  
 
 
Tableau 12. Prévalence et niveaux de l’intoxication hépatique. 
 
Intoxication 
Hivers 
N 
Non 
% 
Oui 
% 
Subclinique
% 
Cliniqu
e 
% 
Létale 
% 
1993/94 6 83,3 16,7 16,7 0 0 
1998/99 78 84,6 15,4 2,6 0 12,8 
1999/00 24 58,3 41,7 33,3 0 8,3 
2000/01 15 73,3 26,7 0 0 26,7 
2002/03 37 94,6 5,4 5,4 0 0 
Total 131 81,9 18,1 8,1 0 10 
 
Nous observons aussi une différence significative (Tableau 13) entre les valeurs 
annuelles de la prévalence (Tableau 12) d’individus intoxiqués au Pb (K-W = 12,632 
p = 0,013). Jusqu'à 41,7% des oies analysées en 1999/2000 (n = 24) avaient des valeurs 
dans le foie indiquant un empoisonnement au Pb, parmi lesquelles 8,3% avec des 
niveaux mortels. Seulement 5,4% des individus analysés l’hiver 2002/2003 tenaient des 
concentrations toxiques dans le foie, toutes d’une intensité faible.  
 
 
Tableau 13. Valeurs de p entre les années, selon deux indicateurs de saturnisme. 
 
 93/94 98/99 99/00 00/01 02/03 
93/94 - 0,524 1,000 0,999 0,092 
98/99 0,956 - 0,054 0,053 0,174 
99/00 0,245 0,022 - 0,994 0,001 
00/01 0,496 0,264 0,709 - 0,001 
02/03 0,321 0,104 0,000 0,022 - 
Test post-hoc de Tuckey pour la concentration de Pb dans le foie, valeur de p en italique. 
Test de Mann-Whitney pour les niveaux d’intoxication, valeur de p soulignée. 
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Aucune différence significative n’a été trouvée pour la prévalence d’oiseaux 
victimes du saturnisme entre l’année de l’accident minier et les autres années.  
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Figure 13. Concentration moyenne et prévalence annuelles  
de l’intoxication hépatique. 
 
 
 
2) Variations de l’intoxication hépatique selon les méthodes de capture 
 
  
Il existe une différence significative entre les valeurs de concentration dans le 
foie selon le type de capture (Figure 14) des oies (F = 28,611 p <0,001). La 
concentration moyenne chez les individus trouvés morts, ou malades a été plus haute 
( X geo = 1,161 ; e.t. 53,23) que celle des oiseaux chassés ( X geo = 0,121 ; e.t. 0,932). 
La variable méthode de capture explique 16,1% de la variance de notre modèle. 
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Figure 14. Concentration moyenne de Pb dans les foies selon le mode de capture. 
(Échelle logarithmique) 
 
 
 La moyenne des oiseaux trouvés non volants (morts, ou malades) est 9,6 fois 
plus élevée que celle des individus volants (chassés). Les oies trouvées mortes ont 
atteint des concentrations maximales nettement supérieures à celles des oies chassées 
(340,3 ppm contre 5,256 ppm). 
 
 
Tableau 14. Niveaux toxiques selon le mode de capture. 
 
Intoxication 
Méthode de 
capture 
N 
Non 
% 
Oui 
% 
Subclinique
% 
Clinique 
% 
Létale 
% 
Mortes, ou malades 46 60,9 39,1 4,3 0 34,8 
Chassées 114 90,4 9,6 9,6 0 0 
 
 Il apparaît également une différence significative importante du nombre 
d’individus touchés par la maladie (Tableau 14) selon le mode de capture (Z = -4,841  
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p <0,001). Nous avons détecté des niveaux d’exposition au Pb chez seulement 9,6% des 
oies chassées et tous à des seuils de basse intoxication. En revanche, 39,1% des oiseaux 
trouvés morts, ou malades étaient empoisonnés et 80% d’entre eux avec des valeurs 
létales. 
 
 
3) Variations de l’intoxication en fonction du nombre de plombs ingérés.  
 
Il existe des différences significatives entre le nombre de plombs de chasse 
ingérés et les concentrations de Pb (Tableau 15) détectées dans le foie (F = 10,640 
p <0,001). De toutes les variables introduites au modèle, c’est la variable « nombre de 
plombs ingérés » qui a le plus d’effet sur la variance expliquée (17,6%).  
 
 
Tableau 15. Ingestion de Plombs de chasse et concentration moyenne 
 de Pb dans le foie. 
 
 
Nombre de plombs 
de chasse ingérés 
N Moyenne 
géométriqu
e 
Ecart -
type 
Mini. Maxi. 
0 144 0,164 6,008 0,002 38,580 
1 8 0,877 15,138 0,020 41,460 
2 y 3 3 4,342 24,195 0,805 43,460 
>3 5 90,282 123,629 37,460 340,300 
 
On observe une différence non significative entre les concentrations moyennes 
de Pb dans le foie des oies qui ont ingéré une bille de plomb, de celles n’ayant aucun 
plomb à l’intérieur de leur gésier (p = 0,072). La concentration moyenne de Pb chez les 
individus qui ont ingéré plus de trois plombs de chasse, est significativement différente 
de celle des oiseaux présentant zéro et un plomb (p <0,001). Aucune différence 
significative ne ressort entre le fait d’ingérer soit une, soit trois billes (p = 0,591). 
Nous avons trouvé une corrélation positive entre l’augmentation des 
concentrations et le nombre de plombs ingérés (R. Spearman = 0,339. p <0,001). 
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Tableau 16. Niveaux toxiques dans le foie en relation  
avec le numéro de plombs ingérés. 
 
 
Intoxication 
Nombre de plombs 
dans le gésier 
N 
Non 
% 
Oui 
% 
Subclinique
% 
Clinique 
% 
Létale 
% 
0 144 86,8 13,2 7,6 0 5,6 
1 8 62,5 37,5 12,5 0 25 
2 y 3 3 33,3 66,6 33,3 0 33,3 
>3 5 0 100 0 0 100 
 
 Chez les individus n’ayant aucune bille de chasse ingérée, 13,2% d’entre eux 
ont, tout de même, des concentrations toxiques dans le foie et parmi eux 5,6% à des 
doses qui auraient pu provoquer leur mort (Tableau 16). Des 11 oiseaux montrant à 
l’intérieur de leur ventricule entre une et trois grenailles, six individus (54,54%) avaient 
des concentrations normales de Pb. Or tous les animaux ayant plus de trois plombs de 
chasse dans le gésier ont eu des concentrations anormales de Pb et tous à des niveaux 
mortels. 
 
 
 
4) Variations de l’intoxication hépatique selon l’âge et le sexe. 
 
Aucune différence significative n’a été constatée dans la concentration moyenne 
de Pb du foie en fonction du sexe (F = 2,292 p = 0,132; 1,5% de la variance expliquée), 
ni en fonction de l’âge (F = 1,813 p = 0,180; 1,2% de la variance expliquée).  
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CHAPITRE IV – RELATION ENTRE LES INDICATEURS D’EXPOSITION AU 
PLOMB. 
 
 
 
1) Concordances entre les trois méthodes. 
 
Sur les 90 individus pour lesquels nous possédons l’examen du gésier et les 
analyses de sang, la concordance entre les deux indicateurs où coefficient de Kappa est 
seulement de 9,6%. La sensibilité de l’examen du gésier versus la plombémie où 
concordance des cas positifs est de 7,1%, 26 individus sans plombs de chasse ingérés 
avaient pourtant des niveaux d’intoxication sanguine. La spécificité de cette méthode où 
concordance des cas négatifs est de 70,45%. 
Nous comptons sur 177 oies cendrées pour vérifier la validité de l’examen du 
gésier sur les concentrations de Pb dans le foie, la concordance entre les deux 
indicateurs est de 40,9%. La sensibilité de l’examen du gésier confronté à l’analyse du 
foie est de 38,2%. La spécificité de cette méthode est de 86,7%. Cependant six 
individus qui pourtant présentaient des billes à l’intérieur de leur ventricule, n’ont pas 
montré de valeurs toxiques dans le foie. 
Pour évaluer la valeur de diagnostique entre la plombémie et l’analyse du foie 
nous disposons de 79 oiseaux, la concordance entre les deux méthodes est de 61%. La 
sensibilité de l’analyse de foie sur la plombémie est de 53,8% et sa spécificité de 81,5%. 
Des valeurs d’exposition sanguine ont été détectées chez tous les individus qui 
présentaient des niveaux de Pb hépatique  
 
 
2) Corrélation entre la plombémie et les concentrations de Pb dans les tissus. 
 
 Une excellente corrélation apparaît entre la plombémie et les concentrations de 
Pb dans le foie des oies tuées avec du fer doux (Figure 17, R2 = 0,916), mais pas entre la 
concentration dans les tissus d’individus chassés avec de la grenaille de plomb (Figure 
16, R2 = 0,389).  
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Figure 16. Corrélation entre la plombémie et les concentrations de Pb dans le foie 
chez les oies tuées au plomb. 
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Figure 17. Corrélation entre la plombémie et les concentrations de Pb dans le foie 
chez les oies tuées au fer doux. 
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CHAPITRE V – PRÉVALENCE DES PLOMBS DE CHASSE INCRUSTÉS 
DANS LE CORPS DES OIES. 
 
 
 
1) Prévalence des plombs incrustés selon la méthode de capture. 
 
La prévalence de projectiles, décelés dans les muscles des oies cendrées 
(Tableau 17) trouvées mortes, ou malades (65,3% n = 49), est plus élevée que celle 
relevée chez les oies capturées aux canons lance filets et chassées (44,4% n = 45), mais 
en limites de la signification (χ2 = 4,13 gl = 1 p = 0,042).  
 
 
Tableau 17. Prévalence d’individus avec des plombs de chasse dans le corps 
selon le mode de capture. 
 
Plombs 
incrustés 
 (%) 
Nombre de Plombs  Méthode de capture N 
total 
Non Oui Mini. Moy. Maxi. 
Trouvés morts, ou malades 
 
49 17 
(34,7) 
32 
(65,3) 
1 3,66 18 
Chassés, ou capturés 
 
45 25 
(55,6) 
20 
(44,4) 
1 2,35 6 
 
 Aucune différence significative n’est établie sur le nombre moyen de 
billes incrustées entre les deux méthodes (Z = -1,330 p = 0,184). Jusqu’à six plombs de 
chasse ont été détectés dans le corps d’un individu toujours capable de voler au moment 
de sa capture et un maximum de 18 billes dans les muscles chez un oiseau trouvé mort.  
 
 
 
 
 49
 1 2 3 4 5 6 7 12 18
Billes incrustées
0% 
10% 
20% 
30% 
40% 
% 
Mode de Capture 
Non volant 
Volant 
 
Figure 18. Intensité de la présence de plombs incrustés selon le mode de capture. 
 
 
2) Prévalences annuelles des billes dans les muscles. 
 
Aucune différence significative de la prévalence interannuelle n’a pu être mise 
en évidence, ni chez les individus trouvés morts (non volants ; Fisher gl = 2 p = 0,645 
n = 47), ni chez les spécimens chassés, ou capturés (volants ; χ2 gl = 2 p = 0,360 
n = 44).  
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Figure 19. Prévalences annuelles de billes incrustées dans les muscles des oies 
selon le mode de capture. 
 
 
3) Différence selon le sexe et l’âge. 
 
Aucune différence significative n’a été trouvée sur la probabilité d’avoir des 
plombs de chasse dans le corps entre les males et les femelles, qu’ils soient non volants 
(χ2 = 0,041 gl = 1 p = 0,839 n = 39), ou volants (χ2 = 1,322 gl = 1 p = 0,250 n = 46).  
Malgré une prévalence plus élevée chez les adultes capable de voler au moment 
de leur capture (51,9%, n = 27) la différence avec les jeunes (30,8% n = 13) n’est pas 
significative (χ2 = 2,184 gl = 1 p = 0,209). Même cas de figure pour les oiseaux trouvés 
morts, la prévalence des adultes (71% n = 31) bien qu’elle soit supérieure à celle des 
jeunes (56,3% n = 16) elle n’est pas statistiquement différente (χ2 = 1,018 gl = 1 
p = 0,313).  
 
 
 
 
 
 51
4) Comparaison avec d’autres espèces aquatiques. 
 
Il a été retrouvé de la grenaille de plombs dans cinq espèces de gibier d’eau 
capturées dans les Marais du Guadalquivir (Tableau 18). A signaler la différence 
significative qui existe entre la prévalence de Anser anser (44,4% n = 45) et celle de 
Anas platyrhynchos (21,7% n = 46), les seules espèces qui ont plus de 10 individus 
capturés vivants et chassés scientifiquement (χ2 = 5,31 gl = 1 p <0,05). 
 
 
Tableau 18. Prévalence et nombres de billes enkystées chez plusieurs oiseaux 
d’eau capturés dans les Marais du Guadalquivir. 
 
Billes enkystées Nombre de billes 
Oui Non TotalEspèces 
n (%) n (%) 
N 
Mini. Moy. Maxi.
Anser anser 20 (44,4) 25 (55,6) 45 1 2,35 6 
Anas platyrhynchos 10 (21,7) 36 (78,3) 46 1 2,6 4 
Aythya ferina 1 (50) 1 (50) 2 3 3 3 
Anas acuta 3 (33,3) 6 (66,7) 9 2 2,6 4 
Anas strepera 1 (25) 3 (75) 4 2 2 2 
Fulica atra 0 (0) 5 (100) 5    
Anas clypeata 0 (0) 4 (100) 4    
Anas crecca 0 (0) 1 (100) 1    
 
 
Parmi les individus trouvés morts à l’intérieur des Marais du Guadalquivir 
(Tableau 19), nous avons trouvé du plomb de chasse incrusté dans seulement trois 
espèces. Là aussi, la prévalence de plombs incarnés est nettement supérieure (χ2test, 
p <0,001) entre les oies cendrées (65,3% n = 49) et le colvert (14,3% n = 35), ou avec le 
canard souchet (0% n = 17) et la foulque (0% n = 20).  
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Tableau 19. Prévalence et nombres de billes enkystées chez plusieurs oiseaux 
 d’eau trouvés morts dans les Marais du Guadalquivir.  
 
Billes enkystées Nombre de billes 
Oui Non TotalEspèces 
n (%) n (%) 
N 
Mini. Moy. Maxi. 
Anser anser 32 (65,3) 17 (34,7) 49 1 3,66 18 
Anas platyrhynchos 5 (14,3) 30 (85,7) 35 1 2 5 
Anas penelope 2 (100) 0 (0) 2 1 2,5 4 
Fulica atra 0 (0) 20 (100) 20    
Anas clypeata 0 (0) 17 (100) 17    
Netta rufina 0 (0) 4 (100) 4    
Anas strepera 0 (0) 3 (100) 3    
Anas crecca 0 (0) 3 (100) 3    
Aythya ferina 0 (0) 2 (100) 2    
Anas acuta 0 (0) 1 (100) 1    
 
 
5) Comparaison avec d’autres études sur Anser anser. 
 
Le phénomène de projectiles incrustés dans le corps des oies de Doñana est 
significativement supérieur à celui détecté en Grande-Bretagne (Tableau 20, χ2 = 7,91 
p <0,004) et au Danemark (χ2 = 6,16 p <0,013).  
Contrairement à nos résultats, des différences significatives selon l’âge des 
individus capturés et radiographiés sont mises en évidence par Elder, 1955 (χ2 = 39,14 
p <0,001) et Noer et al., 2001 (χ2 = 9,67 p <0,001).  
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Tableau 20. Comparaison entre différentes études européennes sur la prévalence 
de plombs de chasse incrustés selon l’âge des individus. 
 
 
Adulte 
 
Jeune 
 
Total 
Etudes Pays 
n (%) n (%) n (%) 
Elder, 1955 Grande 
Bretagne 
161 (37,26) 99 (3) 260 (24,23)
Noer et al. 
2001 
Danemark 99 (32,3) 41 (7,3) 140 (25) 
Notre travail Espagne 27 (51,9) 13 (30,8) 40 (45) 
 
 
L’exposition des adultes capturés, ou chassés scientifiquement dans les Marais 
du Guadalquivir est plus élevée que celle des deux autres études, mais sans atteindre la 
signification statistique (χ2 p >0,05). Au contraire, la prévalence trouvée chez les jeunes 
à Doñana est significativement supérieure à celle des deux autres travaux cités (Ibid.) 
(χ2 Fisher <0,05). 
 
 
6) Risque d’ingestion pour les consommateurs d’oies cendrées. 
 
À propos du risque d’ingérer des billes de plomb lors de l’alimentation, pour les 
prédateurs et les charognards, la probabilité de se nourrir d’une oie avec des plombs à 
l’intérieur du gésier, ou dans le corps est 9 fois plus grande (8,9) que celle de 
consommer une oie sans traces de l’activité cynégétique (odds 
ratio = <2,89 o.r. <29,14). 
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Tableau 21. Table de contingences sur le risque d’ingestion pour les 
consommateurs d’oies cendrées. 
  
Présence de plombs ingérés 
 et/ou enkystés 
 
Oui Non 
Total 
Non volants 43 6 49 
Volants 20 25 45 
Total 63 31 94 
 
 
Il a été retrouvé des billes de chasse dans 87,7% des individus morts, ou 
malades, contre 44,4% chez les individus volants, soit deux fois plus (1,97) de 
probabilité d’avaler un plomb pour un oiseau de proie qui s’alimenterait à partir de 
charognes (risque relatif = <1,40 r.r.<2,78). 
Le risque d’ingérer des projectiles est significativement plus grand (Mann-
Whitney Z = -2,447 p = 0,014) lors de la consommation d’oies mortes, ou malades 
( X  = 5,88 n = 43) en comparaison à un oiseau capturé au vol ( X  = 2,35 n = 20). 
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DISCUSSION 
 
 
 
1) Ingestion de Plombs de chasse dans les Marais du Guadalquivir. 
 
L'ingestion de grenaille de plomb chez les oies cendrées est, dans les Marais du 
Guadalquivir, la principale source d'exposition à ce métal et la seule responsable de la 
mortalité saturnine. 
Le taux d’ingestion de plombs de chasse est une valeur utilisée par de nombreux 
travaux afin d’estimer l’ampleur de l’exposition de l’avifaune à la grenaille. Cependant, 
nous avons démontré que, selon la méthode de capture employée, les résultats obtenus 
variaient de manière significative. La prévalence calculée à partir d’oiseaux trouvés 
morts est significativement supérieure à celle des oiseaux capturés vivants et chassés. 
L'évaluation du saturnisme dans une population calculée à partir d’individus trouvés 
morts, ou malades surestime les taux d’ingestion (voir Mudge, 1983). Finalement, ces 
oiseaux faciles à capturer ne sont pas représentatifs de la population ; en revanche, les 
individus prélevés à la chasse, ou bien capturés aux canons lance-filets sont 
échantillonnés de manière aléatoire. Même si certaines études ont mis en évidence que 
les oiseaux chassés avaient une probabilité de 1,6 à 3,8 fois supérieure d’ingérer des 
plombs en comparaison aux individus capturés par les chercheurs (Heitmeyer et al. 
1993), les oiseaux chassés et ceux capturés aux filets caractérisent le mieux l’ensemble 
des oies cendrées hivernant dans les Marais du Guadalquivir. 
 Les variations annuelles de la prévalence d’ingestion peuvent s’expliquer par la 
distribution des oies qui change tous les ans en fonction des conditions d'inondation du 
marais. Les années de sécheresse, la majorité des oies se dispersent pour s’alimenter sur 
les rizières et les champs de céréales. Les individus qui sortent du Parc National ont 
plus de risque d'ingérer des plombs, car ils se nourrissent sur des zones chassées. En 
Grande-Bretagne, Mudge (1983) a observé que Anser brachyrhynchus et Anser anser 
avaient davantage de possibilité d’ingérer des munitions de plomb sur terrains secs que 
sur les zones humides. Si les conditions climatiques sont défavorables, les oies peuvent 
occuper des zones insolites, ou bien faire face à des situations inhabituelles. Entre 1986 
et 1987 sur le lac Spynie en Ecosse, plus de 300 oies cendrées moururent de saturnisme 
lors de circonstances singulières. La vidange du lac, provoquant la baisse du niveau 
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d’eau de 50 cm, a donné aux oies l’accès à une source inattendue de grit, mais 
également à une grande quantité de plombs de chasse (Spray & Milnes 1988).  
Quand le marais est inondé, les oies se cantonnent à l'intérieur du Parc National 
où elles s’alimentent des tubercules de Scirpus maritimus et S. lacustris. Pour pouvoir 
les broyer, les oies ont besoin d'une grande quantité de grit. Durant les années de fortes 
inondations, « el Cerro de los Ansares » reste la seule source de sable disponible pour 
leur besoin en gastrolites. Cette dune de l'intérieur du Parc National de Doñana doit son 
nom aux milliers d’oies cendrées qui quotidiennement s’y déplacent. La chasse a été 
permise sur cette dune jusqu'en 1983, engendrant une accumulation importante de 
grains de plomb. La densité des plombs de chasse en surface de la dune tourne autour de 
cinq billes/m2 mais atteint 16,2 billes au m2 entre les premiers 20 cm de profondeur 
(Mateo et al. 2000). La densité est plus grande près de la base de la dune, qu’autour de 
la crête. Le diamètre des plombs (1,5 mm) correspond à celui des particules de grit le 
plus fréquent à l’intérieur des gésiers de cette espèce (Mateo et al. 2000). Cette taille de 
particules, recherchée activement par les oies, est rare sur la dune, ce qui rend plus 
attrayant les billes de plomb, visibles à la surface du site.  
Durant l’été 1999 et 2000 des volontaires ont nettoyé manuellement une partie 
de la dune, retirant environ 100 kg de plombs. Vraisemblablement, cette opération a 
contribué lors des hivers suivants à réduire le risque d'ingestion, cependant, un 
nettoyage mécanique des 150 hectares serait plus efficace. Pourtant, nous avions 
informé l'organisme gestionnaire du Parc National de l’existence d’engins capables de 
nettoyer 2 500m2 à l’heure et d’un prix raisonnable, or jusqu'à ce jour, nous n’avons eu 
aucune réponse. Malgré une densité relativement basse des plombs de chasse et une 
source inépuisable de grit, « la colline des oies » représente encore un sérieux danger 
d'exposition au plomb pour les oies, vingt ans après l'interdiction de la chasse. 
Selon notre étude comparative avec les autres espèces capturées dans les Marais 
du Guadalquivir, Anser anser est l’espèce la plus exposée à l'ingestion de grenailles. 
Parmi les 11 autres espèces examinées durant ces cinq dernières années, seulement 
18 individus entre 676 examinés, présentaient des billes de plomb à l’intérieur de leur 
gésier. Tous les cas ont été détectés sur des individus morts, ou malades, aucun plomb 
de chasse n’a été décelé dans le ventricule des individus capturés vivants (n = 98). Il a 
été démontré que les espèces ayant un taux d’ingestion élevé sont celles qui 
consomment préférentiellement une taille de grit supérieure à 2 mm de diamètre, c'est-à-
dire semblable à la taille des plombs (Hall & Fisher 1985, Pain 1990a, Mateo et al. 
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2000b), cependant nos résultats sont si bas qu’il n’a pas été possible de vérifier cette 
affirmation. Les taux d’ingestion des anatidés obtenus dans les Marais du Guadalquivir 
sont nettement inférieurs à ceux trouvés sur d'autres zones humides espagnoles, ou 
françaises (voir Schricke & Lefranc 1994, Mateo et al. 1998 & 2000b, Mondain-
Monval et al. 2002). Nos données indiquent finalement que, l'ingestion de grenaille à 
Doñana est un phénomène pratiquement exclusif aux oies cendrées. Par déductions, les 
zones à risques sont les lieux utilisés seulement par cette espèce, avec la condition 
préalable de la pratique de la chasse actuelle, ou passée. Seuls « el Cerro de los 
Ansares » à l’intérieur du Parc et les champs céréaliers en bordures, réunissent ces 
conditions.  
Seulement 3,7% des 161 oies capturées vivantes, ou tirées montraient des 
plombs de chasse ingérés. Uniquement les individus trouvés morts, ou malades 
présentaient une prévalence élevée (27,7% n = 101), mais pour les mêmes raisons 
exposées antérieurement, ils ne sont pas représentatifs de la population. Le taux 
d’ingestion obtenu dans les Marais du Guadalquivir à partir d’individus chassés, ou 
capturés au filet est plus bas que celui trouvé pour la même espèce en Grande-Bretagne, 
mais sans être significatif (Mudge 1983). A la vue de nos résultats, le risque d’ingérer 
des plombs de chasse dans les Marais du Guadalquivir est sensiblement plus faible en 
comparaisons à d’autres régions. 
Historiquement l’activité cynégétique se pratiquait essentiellement sur les 
25 000 hectares de marais de l’actuel Parc National. A partir des années 80, à la suite 
d’une sécheresse exceptionnelle, pour la première fois les oies sortirent de la zone 
protégée pour s’alimenter dans les rizières et sur les champs de céréales et y revenir les 
années suivantes. Avec l’augmentation de la fréquentation des oies hors du parc, la 
chasse de l’oie cendrée se popularisa (Amat 1986ª). Aujourd’hui, la chasse du gibier 
d’eau, autour de Doñana, est restrictive. L’ouverture de l’activité cynégétique 
commence à partir du deuxième samedi du mois de novembre et la fermeture s’effectue 
le dernier dimanche de janvier. Uniquement le samedi, le dimanche et les jours fériés la 
chasse est possible, mais exclusivement de jour. Au total, dans les Marais du 
Guadalquivir on chasse le gibier d’eau seulement 28 jours par an (Calderon et al. 1996). 
La pression de chasse est inférieure à la majorité des secteurs connus et elle peu paraître 
dérisoire si nous la comparons aux 180 jours de chasse possible sur les zones humides 
françaises. Malgré l’impossibilité d’avoir des informations fiables autour du nombre de 
chasseurs, la pression de chasse relativement basse dans la région peut être une 
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explication aux faibles taux d’ingestion enregistrés chez les oiseaux d’eau hivernant 
dans les Marais du Guadalquivir. Depuis la saison 2002, l'utilisation des munitions au 
plomb est partiellement interdite autour du Parc National ; Cette interdiction est un pas 
obligatoire vers la disparition définitive de l’ingestion de plombs de chasse à Doñana.  
 
2) Intoxication et mortalité des oies cendrées. 
 
Nos résultats sur l’analyse de Pb dans les tissus confirment que l'ingestion de 
billes de chasse est la principale source d'exposition au plomb et la seule pouvant causer 
la mort. La pollution provoquée par l'accident minier n’a pas eu d’effets significatifs sur 
les concentrations de plomb observées dans les tissus des oies cendrées.  
La prévalence d'individus ayant des concentrations toxiques de plombémie 
(>0,2 ppm) relevée l’hiver juste après l’accident (1998/1999) est proche à celle de 
l'hiver suivant, bien que peu d’oies aient été observées à l’intérieur de la zone 
contaminée d’« Entremuros », une centaine d’individus face aux 20 000 l’année de la 
catastrophe. En comparaison aux autres années, la part d'individus trouvés morts, ou 
blessés durant l’hiver 1998/1999 a été plus grande dans notre échantillon (32%). Notre 
résultat pour cet hiver est sans doute surestimé en raison de la probabilité à prélever des 
individus victimes de saturnisme parmi les oies mortes, ou incapables de voler est 
supérieure à celle des individus capables de voler. Il est vraisemblable que les deux 
individus ayant ingérés 20 et 39 plombs de chasse, ont pesé sur la valeur moyenne de la 
plombémie obtenue lors de l’hiver 1998/1999. 
Au sujet des concentrations de plomb dans le foie, il n’y a pas de différence 
significative entre l’année de la pollution minière (1998/1999) et les années suivantes. 
Aucune différence significative n’a été repérée vis-à-vis des données de Mateo et al. 
(1998) prises cinq ans auparavant. La concentration hépatique recueillie durant l’hiver 
1998/1999 est l’une des plus basse avec la saison 2002/2003.  
L’année de l’accident minier, des analyses de sols ont été effectuées sur toute la 
zone contaminée (4 600 ha) peu avant l’arrivée des oies cendrées (septembre-octobre 
1998). Les plus fortes concentrations furent localisées dans les sédiments de la partie 
haute, prés de la mine. Sur la zone fréquentée par les oies (Entremuros), les 
concentrations relevées dans le sol ne dépassèrent pas les 20 mg/kg de Pb, contre 
200 mg/kg en amont de la rivière (Meharg et al. 2002). Les niveaux de plomb, 
relativement bas (20 mg/kg), sont toutefois supérieurs aux valeurs résiduelles trouvées 
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au sein du Parc National de Doñana et dans le Parc Naturel (Pain et al. 1998 ; Garralon 
et al. 1999).  
La concentration totale des éléments toxiques du sol est un paramètre 
habituellement utilisé pour la caractérisation de la magnitude de la pollution. L'étude de 
la distribution des métaux selon différentes fractions (interchangeable, carbonate, 
soluble, matière organique et résiduelle) apporte une information correspondant à leur 
bioconcentration (concentration dans les tissus) et biomagnification (transfert successif 
dans la chaîne trophique) et par conséquent sur leur absorption (Ramos et al. 1994). La 
plupart des métaux décelés dans les sédiments de la rivière Guadiamar étaient sous la 
forme de sulfures insolubles (Simon et al. 1999). La forme ionique du Pb (assimilable 
directement par les organismes) n’a pas été détectée en grande quantité (Achterberg et 
al. 1999).  
Mais l'ingestion de sédiment peut être considérée comme une voie principale 
d'exposition au plomb chez les oiseaux aquatiques (Beyer et al. 1996). L'action des jus 
gastriques transforme le plomb inorganique en sels biodisponibles et facilement 
absorbable via l'organisme. Des cas de mortalité d'oiseaux aquatiques causée par 
l'ingestion de sédiment contaminé furent signalés pour la première fois aux Etats-Unis 
(Chupp & Dalke 1964). Les concentrations de plomb trouvées dans les sédiments de la 
rivière Cœur d'Alène aux E.U., atteignaient entre 3000 et 5000 mg/kg, soit 150 et 250 
fois plus grandes que les valeurs détectées sur Entremuros. Beyer et al. (2000) ont 
montré qu'à partir de 530 ppm de Pb dans le sol, on commence à observer des effets 
sub-cliniques de l'empoisonnement chez les oiseaux qui ont ingéré des sédiments 
pollués, la mort des individus apparaîtrait à partir de 1800 ppm de Pb dans le sol, soit 
26,5 et 90 fois supérieures aux concentrations sur la zone fréquentée par les oies.  
L'analyse des isotopes du plomb permet de déterminer avec certitude l’origine de 
l'exposition (Scheuhammer & Templeton 1998b). Les premiers résultats indiquent que 
les oies en hivernage dans les Marais du Guadalquivir sont exposées presque 
exclusivement à la pollution des munitions, mais non à celle de l'accident minier (Green 
et al. 2003). Les concentrations trouvées dans les sédiments d'Entremuros sont 
insignifiantes et ne permettent pas d’expliquer les niveaux d'exposition cliniques et 
létaux détectés parmi les oies l'année de la catastrophe. Cependant, la pollution a pu 
contribuer à une augmentation des concentrations mesurées chez les oies, sans pour 
autant atteindre les niveaux d’empoisonnement graves. Les opérations de nettoyage de 
la zone contaminée par les boues toxiques ont, sans doute, contribué à réduire le risque 
 60
d'exposition au plomb pour la population d'oies cendrées et pour les autres organismes 
qui fréquentent cette partie des Marais du Guadalquivir. 
Les concentrations de Pb dans les tissus des oies trouvées mortes, ou blessées 
sont significativement plus hautes que celles dans les tissus des oiseaux capturés 
vivants, ou chassés. Nos résultats confirment, à l’instar de l’ingestion de plombs de 
chasse, que la probabilité d’échantillonner des individus exposés au plomb parmi les 
oiseaux incapables de voler est plus forte que celle des individus volants au moment de 
leur capture. Cependant, les oiseaux non volants sont utiles à l’heure d'établir les causes 
de mortalité, ou de maladies qui peuvent affecter les oies cendrées de Doñana, mais 
faussent la réalité sur la situation du saturnisme dans les Marais du Guadalquivir.  
Parmi les oiseaux trouvés blessés, ou moribonds, la prévalence d'individus avec 
des niveaux d'exposition saturnine dans les tissus était nettement supérieure. Trente-
trois virgule quatre pour cent des individus analysés indiquaient des concentrations 
notables de Pb dans le sang (>0,5 ppm) et 34,8% dans le foie (>6 ppm), valeurs qui 
pourraient causer leur incapacité à voler, ou provoquer leur mort ; 57,8% des ces 
individus avaient ingéré un à 47 plombs de chasse. 
Les données obtenues à partir des oiseaux volants au moment de leur capture 
vont mieux nous renseigner sur la situation du saturnisme dans la population d’oies 
cendrées des Marais du Guadalquivir. Selon nos résultats, l'exposition au plomb de la 
population d’oies qui hivernent à Doñana est appréciable, mais elle n'atteint pas des 
seuils pouvant provoquer une mortalité massive d’individus. Des niveaux d'exposition 
sanguine (>0,2 ppm) ont été décelés pour les oies capturées et chassées (44% n = 103), 
prévalence largement supérieure à celle obtenue à partir de l’analyse des foies où 
seulement 9,6% des individus (n = 114) présentaient des valeurs >1,5 ppm. Des 
concentrations sévères, pouvant altérer sérieusement la santé, ont été remarquées dans le 
sang de 12,6% des oies analysées, en revanche, dans aucun des foies examinés.  
La prévalence élevée d'individus exposés au plomb calculée à partir du sang et la 
différence avec les résultats obtenus pour les foies, nous ont surpris, car un taux 
d’ingestion de plombs de chasse si bas (3,7%), ne présageait pas une exposition 
considérable des animaux capturés, ou chassés. Nos résultats sont fort distincts à ceux 
obtenus par DeStefano et al. (1991) au cours d’une étude sur Branta canadensis où le 
taux d’ingestion (6,8%) était semblable à la prévalence d’intoxication sanguine 
(>0,18 ppm, 6,54%).  
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Selon nos résultats, l'analyse du sang est le paramètre le plus sensible pour 
détecter une exposition récente au plomb, mais elle ne reflète pas la quantité totale de 
métal absorbé par l'organisme. De nombreux facteurs influencent sans doute 
l'absorption du plomb en circulation dans le sang vers les autres tissus. Plusieurs 
hypothèses peuvent expliquer les différences trouvées entre les estimateurs d'exposition 
au saturnisme, comme le temps de rétention des billes à l’intérieur du gésier, l’existence 
d’une source de pollution résiduelle, ou bien encore un biais au cours de notre 
échantillonnage. 
La rétention des plombs de chasse dans le gésier, ou leur excrétion par la voie 
intestinale va en grande mesure déterminer la quantité de plomb en circulation au sein 
de l'organisme. Selon nos résultats la présence et le nombre de plombs ont un effet 
significatif et le plus influent sur les concentrations hépatiques, mais pourtant 72% des 
individus qui montraient des niveaux d'exposition, aucun plomb de chasse n’a été 
détecté à l’intérieur de leur gésier.  
Lors d’une étude expérimentale sur l’ingestion chez Branta canadensis, de fortes 
teneurs en Pb dans le sang ont été détectés malgré l’absence de grenaille ingérée ; le Pb 
circulait encore dans le sang pendant plusieurs semaines après l'ingestion et 
l'élimination des billes (Cook & Trainer 1966). Nous savions que le temps de résidence 
des plombs à l’intérieur des gésiers pouvait varier sensiblement d’un individu à l’autre, 
les plombs pouvaient être expulsés le jour même de leur ingestion, ou bien rester 
plusieurs semaines avant leur disparition complète (Jordan & Bellrose 1951, Cook & 
Trainer 1966). Le temps de rétention dépend de la disponibilité de grit, si les petites 
pierres et le sable viennent à manquer toutes les particules ingérées qui forment les 
gastrolites seront davantage retenues. Si parmi ces particules se trouve un plomb de 
chasse, le risque de produire et de prolonger l'empoisonnement sera plus grand (Trost 
1981).  
Les oies cendrées de Doñana ont besoin d’une quantité volumineuse et d’un 
renouvellement rapide de grit pour le broyage des rudes tubercules de cypéracées. La 
preuve intuitive de la vitesse de rechange des particules est le transit journalier des 
milliers d’oies vers la dune de « el Cerro de los Ansares » durant tout l’hiver. Ces 
besoins périodiques de sable font augmenter le risque d’ingestion de plombs, mais 
paradoxalement, réduisent l’intoxication. En effet, le risque d’ingestion augmente en 
raison de l’abondance de plombs à la superficie de la dune, mais l’intoxication est 
moindre, car la rétention des particules à l’intérieur des gésiers est plus courte, grâce au 
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renouvellement rapide du grit. L’absence de grenaille dans les gésiers des individus 
pourtant intoxiqués pourrait s’expliquer par une élimination rapide des plombs, rendant 
difficile leur détection à la radiographie. 
Apparemment les cas d’ingestion seraient détectables lors d’une ingestion 
massive de billes, qui aurait rapidement provoqué les effets de l'empoisonnement avant 
leur excrétion. Parmi les individus trouvés morts avec des niveaux hépatiques excessifs 
(>6 ppm), une majorité d’entre eux avaient ingéré des plombs (57,8%). 
Une légère pollution de fond pourrait être une autre explication au désaccord 
entre nos estimateurs d'exposition au plomb. Outre l’accident minier qui a contribué 
faiblement à l'exposition des oies au Pb, il faut rappeler aussi, l'existence d'autres 
sources de pollution résiduelle dans les Marais du Guadalquivir qui peuvent être une 
menace pour les oiseaux, par exemple les matières plastiques brûlées autour du Parc 
National, les engrais contaminés jetés sur les sols agricoles et les pesticides employés 
sur les rizières. 
D’autres hypothèses sont à considérer comme l’existence de biais dans notre 
protocole, ou encore la possible contamination par le plomb de nos échantillons 
prélevés sur des individus chassés avec des munitions de ce même métal  
La fixation du plomb dans les organes provoque un phénomène d'accumulation 
vers les os, déterminant ainsi l'existence d'une réserve de métal susceptible de se libérer 
dans le sang. Cette redistribution peut se produire plusieurs années après une exposition 
sévère, pendant des événements qui ont entraîné une modification du squelette. Selon 
une étude médicale, les ruptures d'os entraînent un relargage sanguin du plomb 
accumulé dans le squelette et augmentent le risque d'empoisonnement (Berlin et al. 
1995). La libération du plomb accumulé dans les os à la suite des fractures provoquées 
par les tirs peut être à l'origine de diagnostics erronés à une exposition récente. Pendant 
les chasses scientifiques les prises de sang sur les oiseaux sont faites plus tard, ainsi, 
plusieurs individus blessés ont été saignés au cours des heures qui suivirent leur capture. 
Pareille pour les oies trouvées mortes, ou blessées par les chasseurs et non récupérées 
immédiatement, ce qui laisse largement le temps au Pb accumulé dans le corps de se 
redistribuer dans le sang et, si les animaux sont récupérés vivants plusieurs jours après 
qu’ils soient abattus, le Pb en circulation peu sans doute atteindre le foie. Aucune 
donnée n’existe sur ce phénomène chez les animaux, mais vraisemblablement le 
relargage du plomb dans le sang à partir des os doit se faire dès les premières heures de 
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la fracture. Si les prélèvements sanguins tardent plusieurs minutes après le tir, les 
concentrations obtenues pourraient refléter une autre réalité, celle d’une exposition 
historique, mais pas celle de l’exposition en cours. 
A l’inverse, extraire le sang aux oiseaux plusieurs heures après leur mort, peu 
avoir biaisé les résultats. Havera et al. (1989) ont mis en évidence que la plombémie 
varie de manière significative entre le sang pris au moment de l'euthanasie et le sang 
extrait quatre, huit et 24 heures après la mort de l’animal, malgré tout, les 
concentrations observées étaient toujours révélatrices d’une forte exposition.  
Lors d’études expérimentales, au cours desquelles les oiseaux étaient 
euthanasiés (non chassés), une forte corrélation apparaissait entre les concentrations 
sanguines et celles du foie (Custer et al. 1984, García-Fernández et al. 1997, Henny et 
al. 2000) rendant possible l’estimation des concentrations dans le foie à partir des 
échantillons de sang et vice versa (Heinz et al. 1999). Notre travail est le premier ayant 
analysé le Pb dans le sang et dans le foie d’individus chassés et, mesuré leur corrélation. 
Nous avons vérifié l’existence d’une forte relation (R2 = 0,91) entre le Pb présent dans 
le foie et celui présent dans le sang, pour les oiseaux chassés aux munitions de fer doux, 
en revanche, une relation plus mauvaise (R2 = 0,38) entre les tissus des oiseaux chassés 
à la grenaille de plomb. Cette dernière corrélation est la plus mauvaise de toute la 
bibliographie consultée. Nos résultats indiquent qu’échantillonner avec des billes de 
plomb pourrait conduire à de graves erreurs de diagnostic. Quelques travaux ont 
démontré la contamination des prélèvements due à l'utilisation de munitions au plomb. 
Frank (1986) et Scheuhammer et al. (1998) ont observé des concentrations suspectes de 
Pb dans les tissus d’oiseaux tués au fusil. Ils ont confirmé, grâce à la radiographie, 
l’existence de fragments de plomb imperceptibles à l’œil nu, incrustés dans les muscles 
et dans les foies, qui allaient du millimètre jusqu'aux poussières microscopiques. De la 
même manière, les fragments et surtout les poussières ont pu contaminer le sang extrait 
des cœurs broyés par les tirs. 
L'année de l’utilisation des munitions non toxiques, durant les chasses 
scientifiques, 13,3% des oies cendrées présentaient des niveaux d’exposition au Pb, 
mais seulement deux individus (6,6%), maintenaient des concentrations de plombémie 
qui indiquaient une intoxication sévère. La prévalence d’individus avec des valeurs 
d’exposition dans le foie a été de 5,4%, mais aucun individu n’indiquait des 
concentrations élevées. Des 37 oies analysées pour cette année 2002/2003 aucune 
n’avait ingéré des plombs de chasse. Les valeurs obtenues durant cette saison nous 
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paraissent plus réalistes et reflètent mieux la situation de l'exposition au plomb pour 
cette espèce. Finalement, nous estimons que la mortalité des oies cendrées due à 
l’ingestion de plombs de chasse est <1% de la population hivernant dans les Marais du 
Guadalquivir. Cependant nous ignorons les effets des faibles doses de Pb sur la 
reproduction, ou sur la condition physique de ce migrateur qui doit entreprendre un 
périple de plus de 2 500 km.  
Les concentrations hépatiques et la plombémie sont indépendantes de l'âge et du 
sexe, mais il existe un effet du sexe sur la plombémie en fonction de la méthode de 
capture. Visiblement, les femelles métabolisent mieux et accumulent plus rapidement le 
Pb que les males. Ce phénomène est sans doute en relation avec les besoins en calcium 
plus important chez les femelles au moment de la formation des œufs (Finley et Dieter 
1978). La distribution et l’absorption du plomb sont étroitement associées au 
métabolisme du calcium, car la forme ionique du Plomb (Pb2+) a la particularité de 
« mimer » l’ion calcique (Ca2+). 
 
 
3) Plombs dans les muscles, survie des oies et saturnisme des prédateurs. 
 
Selon nos résultats, la prévalence de plombs enkystés dans les muscles des oies 
est supérieure à celle des plombs ingérés. Ce taux est si grand que la présence de 
plombs dans le corps des oies représente plus de risque vis-à-vis de la population d’oie 
cendrée que le saturnisme.  
Peu d'études se sont intéressées aux effets des billes incarnées sur la survie des 
individus volants, apparemment en bonne santé, et leurs possibles conséquences sur la 
population (Kirby et al. 1983, Madsen & Noer 1996). Pourtant ce phénomène est bien 
documenté. Les prévalences de plombs incarnés sont élevées spécialement parmi les 
ansérinés (cygnes et oies), où elles peuvent atteindre 42% chez certaines espèces 
(Scheuhammer & Norris 1996). La présence de plombs était plus fréquente entre les 
adultes que parmi les juvéniles. Madsen & Noer (1996) estimèrent que les oies à bec 
court (Anser brachyrhynchus), porteuses de billes dans le corps, avaient une survie 
inférieure à 10% en comparaison aux oies sans plombs. Tavecchia et al. (2001) ont 
confirmé cet effet négatif sur la survie des canards colvert (Anas platyrhynchos). 
Aucune différence significative ne paraît, dans nos résultats, entre les males et les 
femelles pour la propension à porter des billes de chasses dans leur corps, et 
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contrairement aux nombreuses études, aucun effet de l'âge n’est observé, seulement un 
taux supérieur chez les adultes par rapport aux jeunes. 
Dans les Marais du Guadalquivir, les oies cendrées sont significativement plus 
exposées aux plombs enkystés que les 11 autres espèces aquatiques examinées. 
Vraisemblablement, cette différence est en relation avec la taille des oiseaux. Lorsque 
plus volumineuse est l'espèce, plus forte est la probabilité de trouver des billes dans le 
corps des individus. Etant donné le mode de chasse exclusivement diurne à Doñana, les 
canards plus actifs la nuit, surtout en hiver, sont peut-être moins exposés aux tirs que les 
oies, qui, en revanche, subissent toute la pression cynégétique.  
La prévalence d’individus porteurs de billes de plomb chez les oies capturées 
(aux filets, ou bien chassées scientifiquement) est particulièrement élevée (44,4%), un 
des taux les plus hauts de la littérature et significativement supérieur aux résultats de 
Elder (1955) et de Noer et al. (2001) pour la même espèce. Nos résultats indiquent une 
pression de chasse excessive sur l’oie cendrée, depuis leur site de reproduction, tout au 
long de la route migratoire atlantique et jusque dans leur quartier d'hiver au sud de 
l’Espagne. À partir de la formule de Madsen & Noer (1996), nous estimons que 4,4% 
de la population de Anser anser à Doñana meure à cause des billes incrustées dans leur 
corps. La mort n’est pas due au saturnisme, car il est rare que les plombs incarnés 
provoquent une intoxication, mais leur présence invalide certainement les individus 
porteurs, ce qui les rend plus vulnérables aux prédateurs, aux maladies et surtout à la 
chasse. Cette mortalité additionnelle est due en grande partie à la mala praxis des 
chasseurs. Des études balistiques ont montré que la portée effective des fusils ne 
dépassait pas les 50 m, or trop souvent les chasseurs tirent les oiseaux bien au-delà de 
cette limite, estropiant plus d’individus qu’ils n’en dérivent (Mooij 1991). 
La présence de billes incrustées dans la chair des oies peut aussi provoquée 
l'empoisonnement de ses prédateurs, qui pour la plus part d’entre eux, sont déjà des 
espèces à la population fragile, en particulier les rapaces (Patte et Hennes 1983). Selon 
Hennes (1985) entre 75 et 85% des grenailles sont accessibles aux oiseaux de proies. 
Dans les Marais du Guadalquivir, des projectiles de plomb ont été trouvés dans 11% des 
pelotes de rejection de l'aigle impérial et dans 5,5% de celles du milan royal (Mateo et 
al. 2001a). Ces mêmes auteurs mettent en rapport la présence de plombs dans les 
pelotes de rapaces avec la consommation d’anatidés, signalant en particulier les oies 
cendrées. Les variations annuelles observées sur la prévalence de plombs dans les 
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pelotes de rejection de l’aigle impérial sont en relation direct avec les fluctuations 
saisonnières de la pression cynégétique exercée sur les oies (Mateo et al. Submited).  
Grâce à nos résultats, nous avons caractérisé le risque d'ingestion de grenailles 
de plomb pour les consommateurs d’oies cendrées. La probabilité de se nourrir d'une 
oie qui contient au moins une bille de plomb est neuf fois supérieure à celle de 
consommer une oie sans traces de l'activité cynégétique. Le risque d'ingérer des 
projectiles est deux fois plus grand quand il s’agit d’un cadavre que d’un oiseau capturé 
au vol. Cette situation est d’autant plus préoccupante pour l’aigle impérial, espèce en 
danger d'extinction, car l’oie cendrée représente plus de 50% de son régime alimentaire 
en hiver (Ferrer, 1993). 
 
 
4) Recommandations. 
 
De nombreuses sources d'erreurs peuvent modifier significativement les 
estimations d’exposition au plomb. Il existe une forte probabilité d'échantillonner des 
animaux intoxiqués en fonction de la méthode de capture employée, les oiseaux chassés 
versus oiseaux capturés, ou encore les oiseaux trouvés morts et malades en comparaison 
aux oiseaux chassés et capturés. L'examen du gésier peut sous-estimer la prévalence de 
plombs de chasse ingérés étant donné l'élimination rapide des billes. A l’inverse, la 
radiographie peut surestimer le taux d’ingestion dû à la pénétration de projectiles lors du 
tir, à l’intérieur du ventricule. La prise de sang sur les oiseaux capturés vivant à l’aide 
des canons lance filets nous paraît la méthode la plus représentative face aux nasses 
agrainées où il existe la possibilité de capturer des oiseaux plus confiants en raison 
d’une modification de leur condition physique (maladies), ou d’une impossibilité de 
voler (tirs). Pour les oiseaux prélevés au fusil, il faut utiliser uniquement des munitions 
non toxiques et proscrire l'usage de la grenaille de plomb, l’emploi de ces munitions 
peut contaminer les échantillons et donner une évaluation erronée du saturnisme. Pour 
les oiseaux abattus, il faut de préférence recourir aux analyses de foie plutôt qu’aux 
prises de sang, en raison du risque de relargage dans le sang du plomb accumulé dans 
les os. 
Récemment de nouvelles techniques permettent l'étude de l’exposition au Pb à 
travers de l'analyse des excréments d’oiseaux (Beyer et al. 1994, Hui & Beyer 1998). 
Ces techniques, non invasives, offrent beaucoup d'avantages, puisqu'elles évitent la 
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nécessité de capturer les oiseaux, ou de les tuer. Pendant notre étude, nous avons 
développé une technique innovatrice et utile pour suivre la contamination des oies aux 
métaux lourds grâce à l'examen de leurs excréments (Mateo et al. in press). Cette 
méthode est beaucoup plus facile et répétable que les études traditionnelles.  
Outre la poursuite du suivi de l'exposition au plomb des oies cendrées à l’aide 
des excréments, nous recommandons le nettoyage de la dune (zone de grit) contaminée 
par les plombs de chasse, le suivi de la prévalence des projectiles de plomb dans les 
pelotes de rejection des rapaces et enfin un contrôle sur l’usage des munitions non 
toxiques dans les Marais du Guadalquivir.  
Je conclus ce travail en espérant qu’il servira à convaincre les derniers 
sceptiques sur l'importance de prohiber l'utilisation du plomb pour la chasse comme 
pour le tir sportif et d’utiliser les munitions non toxiques.  
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LE SATURNISME DES OIES CENDRÉES 
DANS LES MARAIS DU GUADALQUIVIR 
(Pluralité de l’exposition et aspects méthodologiques) 
 
Hugues LEFRANC 
 
 
 
Résumé : 
 
Notre étude a porté sur l’intoxication par le plomb des oies cendrées (Anser 
anser) qui hivernent dans les Marais du Guadalquivir, au sud de l’Espagne et sur les 
différentes voies (cynégétique ou minière) et formes (ingestion et incrustation) de 
l’exposition. Au total 308 oiseaux ont été capturés, chassés, trouvés morts, ou malades. 
Nous les avons examinés aux rayons X afin de détecter les plombs de chasse ingérés à 
l’intérieur de leur gésier, ou incrustés dans leur corps. Les concentrations de Pb ont été 
mesurées dans le foie et dans le sang des oies cendrées. Des plombs de chasse ont été 
trouvés chez 3,7% des individus volants et 27,7% des spécimens non volants. La 
prévalence de billes dans les gésiers est significativement différente selon le mode de 
capture et selon les années. C’est l’espèce aquatique la plus touchée par ce phénomène 
dans les Marais du Guadalquivir, mais les taux observés sont moindres comparés à 
d’autres études. En revanche, les résultats de plombémie sont très élevés, 44% des 
individus volants et 57,1% des oiseaux non volants ont des concentrations anormales de 
plombémie. Des valeurs d’exposition au Pb dans le foie ont été vues dans 9,6% des oies 
volantes et dans 39,1% des non volantes. Ces différences entre les estimateurs 
d’exposition pourraient être dues à une contamination de nos échantillons issus 
d’individus prélevés avec des munitions au plomb. La méthode de capture et le type de 
projectile utilisé peuvent être la cause de graves erreurs de diagnostics. L’accident 
minier de 1998 ne semble pas être à l’origine des niveaux létaux atteints, car il n’y a pas 
eu de différence entre la moyenne des concentrations de Pb dans les tissus l’année de 
l’accident minier avec les résultats obtenus avant et après la pollution. Nous estimons la 
perte due au saturnisme à moins de 1% de la population d’oie cendrée hivernant dans 
les Marais. Contre toute attente, ce sont les plombs de chasse incrustés dans le corps des 
oies cendrées qui posent le plus de problèmes à Doñana. Des projectiles ont été 
retrouvés dans 44,4% des individus volants et 65,3% des oies mortes. Chaque année, 
environ 4,4% des oies meurent dues aux plombs anciens enkystés dans leur corps. La 
présence de billes dans les chairs, ou dans le gésier des oies cendrées est aussi une voie 
d’exposition pour ses prédateurs, surtout pour l’aigle impérial, espèce en voie de 
disparition, qui se nourrit principalement en hiver de cadavres d’oies cendrées.  
 
Mots-clés : Anser anser, Plomb, Chasse, Mines, Ingestion, Plombémie, Tissus, 
Intoxication, Incrustés, Mortalité, Prédateurs, Biais, Méthodologie. 
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